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Avant-propos

La préservation ou la restauration du milieu aquatique et le renforcement des
réglementations européenne et frangaise conduisent tres généralement a réduire
les quantités d'azote des eaux épurées déversées en cours d'eau ou restituées au sol.

Le souci commun des différents acteurs est de connaitre la filiere la mieux adaptée a
chaque cas et d'atteindre le niveau d'élimination requis de maniére fiable, ce qui
impose que la conception, la réalisation, 'exploitation, la surveillance et le contréle des
systémes de traitement, s'appuient sur les meilleures connaissances et références
objectives disponibles.

L'objet de cette journée est de faire un point des possibilités et des contraintes
relatives aux principales filieres d'élimination de l'azote des eaux résiduaires urbaines
et des lisiers.

Le Cemagref a choisi, pour cela, d'exposer les résultats des recherches qu'il méne
selon trois directions :

e conception et dimensionnement des installations,
¢ performances réelles sur longue durée et qualité des eaux épurées,
e conduite des installations et critéres d'analyse du fonctionnement.
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Optimisation du traitement de |'azote

en boues activées : Cas des installations
en bassin unique dimensionnées en aération prolongée

Optimisation of nitrogen removal in activated sludge :
Case of single tank / extended aeration plants

Alain Héduit, Philippe Duchéne Yannick Plottu, Anne-Emmanuelle Stricker

Cemagref, division Qualité des eaux ENGEES
14 avenue de Saint Mandé 75012 Paris 1 Quai Koch B.P. 1033 F67070 Strasbourg Cedex
Tel. 0153 17 1065 - Fax 01 43438109 Tel. 03 88 25 34 50 - Fax 03 88 37 04 97

Révisé le 12/09/96

Résumé - Les surcharges azotées véhiculées par les réseaux unitaires durant les épisodes
pluvieux sont, dans une certaine mesure, traitables dans les stations d'épuration & boues
activées en aération prolongée. En effet, ces installations s'avérent capables de nitrifier (aux
environs de 15°C et pour un pourcentage de présence d'oxygeéne de l'ordre de 70 % du
temps) des charges de deux fois la charge moyenne qu'elles regoivent par temps sec, tant
que l'age moyen des boues reste suffisant. Partant de la charge nominale de temps sec, le
traitement prolongé de telles surcharges imposerait un renforcement de la puissance
d'aération a mettre en ceuvre par rapport a la pratique actuelle : un accroissement de l'ordre
de 30 % peut étre avancé en premiére approximation. Par rapport a un réglage d'aération
optimum pour lequel la charge nitrifiée serait égale a la charge dénitrifiée, la durée d'aération
devra étre allongée lorsque la capacité d'aération disponible sera limitante. Une agitation
mécanique lente du bassin d'aération durant les phases anoxiques est indispensable a la
maximisation de la dénitrification. Un taux de boues initialement trop élevé limite la charge
hydraulique admissible sur le décanteur, accroit la demande en oxygéne et restreint la
capacité de stockage des matiéres en suspension apportées par l'eau de pluie sans
augmenter le potentiel de nitrification de linstallation. L'instrumentation nécessaire a
l'asservissement le meilleur inclut, outre le détecteur du niveau de voile de boues, une
sonde & oxygéne, un capteur redox et un contrdle optique de la concentration de MES en
sortie.

Abstract - Nitrogen overioads from combined storm water flows can be treated, to a certain
extent, by single sludge extended aeration plants. These plants prove to be able to nitrify (at
15 °C, and for 70 % of aerobic time) in the amount of twice their mean dry wheather load as
long as the mean cell residence time is high enough. Starting from the design loading,
nitrification of such overloading for several hours should require an increase of the aeration
capacity in comparison with the present practice. A first estimation of an increase in 30 % is
suggested. Compared to the optimum operating time of the aeration device allowing a
complete denitrification of the nitrified load (minimum total nitrogen concentration in the
effluent), a light overaeration is required in order to limit the oxygen demand accumulation
during the anoxic periods when the aeration power is limited. Slow mixing in the aeration tank
is required to maximise the denitrification. High MLSS concentrations before rainfall episods (i)
limits the acceptable hydraulic loading through the clarifier, (i) increases the oxygen demand,
and (i) lowers the storage capacity of the solids brought by stormwaters. Necessary
instrumentation needed for the control of the plant includes a sludge blancket detector, an
oxygen probe, an ORP sensor and an optical monitoring of the suspended solids in the
effluent.



Introduction

L'optimisation du fonctionnement du couple "réseau-station" et I'exigence de fiabilité accrue
des installations d'épuration définies par la nouvelle réglementation (arrété de 22 décembre
1994 fixant les prescriptions relatives aux ouvrages de collecte et de traitement des eaux
usées) imposent la prise en compte du traitement des surcharges liées a des épisodes pluvieux
non exceptionnels lors du dimensionnement et de la conduite des stations d'épuration a boues
activées.

Cet exposé constitue une réflexion axée principalement sur I'optimisation des processus de

nitrification et de dénitrification au cours de surcharges dans le cas d'installations a bassin
unique dimensionnées en aération prolongée.

Rappels généraux sur 1'élimination biologique de 1'azote
Nitrification

e Principe
En milieu aérobie, I'azote ammoniacal est transformé en nitrates par des bactéries autotrophes
au cours d'une réaction en deux étapes : oxydation en nitrites par les bactéries nitreuses puis
en nitrates par les bactéries nitriques.
L'équation globale de la réaction de nitrification peut s'écrire (Henze er al, 1995) :

NH,"+1,83 0, + 1,98 HCOy = 0,020 CsH;NO, + 1,04 H,0 + 0,98 NO; + 1,88 H,CO;
Le maintien d'une flore nitrifiante passe par le respect d'un 4dge de boues ou d'une charge
massique adaptés a la température : 8 10°C, la charge massique maximum préconisée est celle
de l'aération prolongée soit : 0,1 kg DBO/kg MVS.j (FNDAE, 1990).

o Cinétique

La vitesse de cette réaction (vp) du 1% ordre par rapport 2 la concentration de biomasse

nitrifiante (Xay7) fait intervenir une quadruple fonction de Monod en Knus, Koz, Kp et Karc
(modele IAWQ N°2) .

o P max SNH. So. Spo. SALC Xaur]
24.Yer \ Snp.+ Ky, \So.* Ko, \Spo.* Kp \Sarc* Karc ) AYT

R auT max = taux de croissance maximal des bactéries nitrifiantes a la température T

Snna = concentration d'azote ammoniacal en solution (mg N /L)
Kyuy = coefficient de saturation pour l'azote ammoniacal (1 mg N/L)*

Soa = concentration d'oxygéne dissous dans le milieu (mg O,/L)
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Ko = coefficient de saturation pour l'oxygéne (0.5 mg O./L)*

Spos = concentration de phosphates dans le milieu (mg P/L)

Kp = coefficient de saturation pour le phosphore (0.01 mg P/L)*

Saic = alcalinité du milieu (mmole HCO; /L)

KaLc = coefficient de saturation pour l'alcalinité (0.5 mmoles HCO;/L)*

X aut = concentration des bactéries nitrifiantes dans la boue (mg DCO/L)
*1g MVS = 1,42 g DCO

Y aut = taux de conversion du substrat (g DCO/g N-NHa)

* JAWQ, 1995

La concentration de bactéries nitrifiantes (X ayr) dans la boue activée n'est pas dépendante de
la masse de boues présente dans le réacteur mais, pour simplifier, du flux d'azote nitrifié
durant 'dge de boues précédent (a condition que 1'dge de boues minimum soit respecté pour
que les cultures autotrophes ne soient pas "lessivées” avec les soutirages) : Wouters-Wasiak
(1994) et Stricker (1996) ont ainsi vérifié que, pour une station donnée, la vitesse maximale
de nitrification (mgN/1.h) était, en régime stabilisé, indépendante de la concentration de boues.

La vitesse de nitrification est influencée :

e de maniere forte par la température : l'activité nitrifiante augmente lorsque la
température s'éléve [pat= pa20. 1,11 T-20 avec a2 =1 j'l *].

e par la concentration d'oxygéne dissous (d'autant plus que la charge massique est

élevée) et la concentration résiduelle d'azote ammoniacal (l'alcalinité et la
concentration résiduelle de phosphates n'étant généralement pas limitantes).

Dénitrification

e Principe
D'une maniére simplifiée, on considérera que, en anoxie, les bactéries hétérotrophes de la
boue utilisent comme source de carbone le substrat rapidement biodégradable (Sg) apporté par
l'eau usée ou formé aprés hydrolyse des substrats plus complexes ou par la lyse des bactéries.

L'équation globale de réaction peut s'écrire :

0,61 CisH1eOgN + 4,54 NO; + 0,39 NH* + 4,15 H'=CsH;NO, + 5,15 H,0 + 5,98 CO2 + 2,27 N,

11 -



e Cinétique

La vitesse de cette réaction (vy) du 1¥ ordre par rapport & la concentration de biomasse
hétérotrophe (Xy) fait intervenir selon le modele IAWQ N°1 des fonctions de MONOD en K,
Koz, et Knos.

v = u, max. SF K(); SN()- [X ]
= H
v 28Y0 \ Sp+Kp [ Sop. + Ko, A\ Swo. +K no.

avee

Mumax =taux de croissance maxi. des bactéries hétérotrophes a la température T 5 pymax 20 =
-]
6)'*

Ny = facteur de réduct'ion lié aux conditions anoxiques (0,8)*

Sr = concentration en substrat rapidement assimilable dans la solution (mg DCO/L)

K = coefficient de saturation pour le substrat rapidement assimilable (20 mg DCO/L)*
Sno3 = concentration de nitrates dans le milieu (mg N/L)

Knos = coefficient de saturation pour les nitrates (0.5 mg N/L)*

X y= concentration des bactéries hétérotrophes dans la boue (mg DCO/L)

Yy = taux de conversion du substrat en bactéries

La concentration de bactéries hétérotrophes actives dans la boue activée (Xy) semble
essentiellement fonction de la charge organique recue par l'installation durant I'dge de boues
précédent (simulations modele IAWQ n°1).

Si la vitesse de dénitrification maximale (en présence d'un excés de substrat) est trés sensible
a la température (Plottu, 1994), de nombreux auteurs consideérent que, sur site réel, la
température est un facteur influengant peu la dénitrification en bassin unique du fait de
I'hétérogénéité de la biomasse dénitrifiante et de son adaptation progressive aux variations de
température lentes ou de faible amplitude.

A une température T, la vitesse de dénitrification sur une installation donnée est
principalement régie par la concentration en substrat carboné rapidement assimilable (donc la
quantité de carbone apportée par I'eau brute) et par la concentration résiduelle de nitrates.

A titre d'exemple, la figure | montre I'évolution des nitrates dans un réacteur contenant une
boue activée en anoxie aprés addition d'eau brute. On observe une réponse en deux phases :
d'abord une vitesse de réaction rapide liée a I'utilisation des substrats rapidement assimilables
contenus dans l'eau brute, puis une vitesse plus lente lorsque le substrat consommé par les
bactéries provient de P'hydrolyse des substrats complexes de l'cau brute et de la lyse de
bactéries.



Concentration en nitrates (N-NO3/1)

0 20 40 60 80 100 120 140

Temps (minutes)

Figure 1 : Evolution de la concentration des nitrates en réacteur fermé dans une boue activée
aprés addition d'eau brute (Da Silva, 1991)

Nitrification et dénitrification
selon la durée de présence d'oxygéne

Hors surcharge

Hors surcharge et en aération prolongée, une plage de durée journaliere de présence d'oxygéne
permet de maximiser l'élimination de l'azote global, du moins lorsque la réaction de
dénitrification est optimisée par agitation des boues durant les phases d'anoxie (FNDAE,
1990). Dans cette plage, de faibles concentrations résiduelles en ammonium et en nitrates sont
obtenues.

La figure 2 illustre I'évolution des charges d'azote ammoniacal et nitrique traitées en vingt-
quatre heures, en fonction de la durée journaliere de présence d'oxygéne dans l'exemple
suivant :

Installation en aération prolongée (Cm = 0,1 kg DBO/kg MVSj) traitant 1000 kg DBO
par jour . ‘

Rapport DBO/N eau brute = 5

Quantité d'azote a nitrifier aprés prise en compte de l'assimilation : 150 kg/j.
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Les hypothéses suivantes ont été posées :

e pour la nitrification : 35 % du temps de présence d'oxygéne sont nécessaires 2
I'oxydation poussée de la charge de temps sec (N-NH; [Eau Traitée] < Smg N/ L).
Ce pourcentage est applicable en aération prolongée, a 15°C, et dans des conditions
non limitantes de concentration d'oxygene dissous Plottu (1994).

o pour la dénitrification : v yenir= 1,5 kg N NO3 / kg MVS,j [FENDAE, 1990]

300

250 Quantité jounalicre d'azote a nitrifier hors surcharge

200 \l/

150

Charge (kg N / jour)

100 NH4 ET NO3IET

\[/ Plage optimale de présence d°'02
50

[} 6 12 18 24
Durée de présence d'oxygéne (h /24 heures)

|77 } ____ —=—Charge nitrifiée —— Chargc dénitrifice

Figure 2 : Charges nitrifiées et dénitrifiées en temps sec en fonction de la durée journaliére de présence
d'oxygene Vnit = 18,75 kg/h ; V dénit = 15 kg/h. (Plottu, 1994)

Sous ces hypothéses simplificatrices et en négligeant les phénoménes de transport, 8 heures de
présence d'oxygene par jour au minimum (35 % du temps) seraient nécessaires 2 la nitrification
de la charge azotée de temps sec et une élimination poussée de 1'azote pourrait étre obtenue dans
une plage de durée journaliere de présence d'oxygeéne comprise entre 8 et 14 heures. En pratique,
I'obtention de concentrations résiduelles tres faibles d'azote ammoniacal, la fiabilité du
traitement de I'azote et la prévention des dysfonctionnements biologiques (mousses, filaments)
imposent toujours de dépasser largement la durée minimum de présence d'oxygene.

Nitrification et dénitrification durant des surcharges prolongées

L'objectif fixé est de maximiser la nitrification - donc le traitement de la pollution carbonée -
tout en limitant le flux de nitrates quittant le bassin d'aération afin de s'affranchir du risque de
dénitrification parasite dans le clarificateur.

Si la concentration résiduelle initiale de nitrates est faible, la durée optimale de présence
d’oxygene permettant de dénitrifier la totalité de I'azote nitrifié peut s'écrire (Plottu, 1994) :

-14-



100

% optimal théorique présence O, = "
nr

1+

Vdénitr

En reprenant l'exemple précédent, et en conservant les mémes vitesses de nitrification et de
dénitrification, le pourcentage optimal de présence d'oxygeéne serait voisin de 45 %, soit
11 heures par jour. La charge nitrifiable et dénitrifiable serait alors proche de 200 kg N/j
(figure 3).

450
400
350 Quantité journaliere d'azote a nitrificr durant une surcharge
5 300
2, q\ A
Z 250 | NGL mini i
- AN Durée optimale pratique 1
E 200 NH4ET |
b '
2 !
o 150
100 \l/
50
0 T t t 4
0 6 12 18 24
Durée de présence d'oxygine th / 24 heures)
—=Charge nitrifiéea Charge dénitrifice |

Figure 3 : Charges nitrifiées et dénitrifiées en fonction de la durée journaliere de présence d'oxygéne dans
des conditions de surcharge .

Vnit = 18,75 kg/h ; V dénit = 15 kg/h. (Plottu, 1994)

Un dépassement de cette durée théorique optimale de présence d'oxygeéne entraine I'apparition
de nitrates dans 'eau traitée : une charge de l'ordre de deux fois la charge regue par temps sec
(300 kg N/j) pourrait étre nitrifiée pour une durée de présence d'oxygene de 70 % du temps
(figure 3).

Iwema (1994) confirme cette réserve de capacité de nitrification des boues activées en
aération prolongée : partant d'une charge massique de 0,09 kg DBO/kg MVS j, il a appliqué, a
12 °C, durant trois jours une charge de 0,155 kg DBO/kg MVS,j a une installation 4 zone
d'anoxie en téte sans que la concentration d'azote ammoniacal s'éléve en sortie. 11 a aussi
montré que, a 22°C, la charge spécifique nitrifiée peut étre multipliée par 3,5 par rapport a
celle de temps sec. Enfin, Burvingt (1992) a noté qu'un doublement de la charge en azote
recue 2 18°C sur une station fonctionnant & une charge massique comprise entre 0,02 et 0,04
kg DBO/Kg MVS j n'avait aucun impact sur la qualité¢ de l'eau épurée vis-a-vis de l'azote
global.
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Les stations d'épuration a boues activées en aération prolongée possédent donc une réserve de
capacité de nitrification qui augmente avec la température et qui peut étre mise a profit pour
traiter des surcharges de longue durée tant que la concentration résiduelle de nitrates n'entraine
pas de dénitrification parasite génante au niveau du clarificateur.

En premiere approximation, on considérera, qu'a 15°C, en aération prolongée, un doublement
de la charge nitrifiable par rapport a celle reque par temps sec peut étre obtenu si la fourniture
d'oxygene peut €tre assurée dans une proportion de l'ordre de 70 % du temps (ou 16/17 heures
d'aération par jour) tant que 1'dge moyen des boues reste suffisant.

Les 30 % du temps restants seront-ils suffisants pour assurer un rendement de dénitrification
acceptable ?

II est actuellement difficile de répondre a cette question : en effet, les vitesses de
dénitrification a attendre lors de surcharges lies a des événements pluvieux réels sont peu
prévisibles et variables d'un site a I'autre, d'un événement pluvieux a un autre et au cours d'un
méme épisode pluvieux (du moins en l'absence de bassins d'orage optimisés). L'examen des
pollutogrammes de temps de pluie révele généralement, pour des réseaux relativement courts,
des concentrations élevées en matiéres organiques au début de I'épisode du fait de la remise en
suspension des dépdts, suivie par une dilution progressive des eaux. Bien qu'il n'y ait pas
d'effet net de la pluie sur le rapport DBOs/NK global de I'influent, la concentration de carbone
organique facilement assimilable décroit rapidement au cours du temps.

Le réglage optimal pratique, permettant de maximiser la nitrification en limitant les départs de
MES par dénitrification, pourrait étre approché :

o par la mise en place d'asservissement oxygene et redox bien congus et couplés a des
temporisations ;

e par un suivi de la concentration de nitrates, voire plutét par un suivi de ses
conséquences au niveau des matiéres en suspension de sortie (capteur optique avec
alarme) : en effet, les analyseurs en ligne sont aujourd’hui d'un cofit d'exploitation
prohibitif et les valeurs seuil des concentrations de nitrates responsables de pertes
notables de Matieres en Suspension sont difficiles a estimer : elles dépendent de
nombreux facteurs (température, ensoleillement, variations de pression, temps de
séjour des boues dans le décanteur, structure plus ou moins filamenteuse des boues)
[Duchene et Canler, 1995}

Demande en oxygéne

Le fonctionnement séquencé de l'aération entraine une accumulation de la demande en oxygéne
durant les phases d'anoxie. Pour un cycle donné (aération + anoxie), la demande en oxygéne a
satisfaire durant la période d'aération est donc d'autant plus élevée que la période antérieure
d'anoxie a été longue (ou que le pourcentage de la durée d'aération par cycle est courte).

La figure 4 représente une simulation de l'évolution de la demande en oxygéne & satisfaire
durant chaque période d'aération (Stricker, 1996) dans le cas de figure suivant.
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e Les hypotheéses de temps sec sont celles définies précédemment (1 000 kg DBOY/j et
150 kg N/j a nitrifier). Les charges sont appliquées selon un pollutogramme
classique (pointes du matin et du soir, etc.).

e Pour les jours 1 et 3, une surcharge vient se superposer a ce pollutogramme, telle
que Ja charge de pointe horaire de temps sec (deux fois la charge moyenne) soit
pratiquement maintenue durant douze heures consécutives, entre 9h30 et 21h30.

e Le pourcentage de présence d'oxygéne appliqué a chacun des neuf cycles
prédéterminés est respectivement de 40, 50, et 60 % du temps en moyenne pour les
jours 1, 2 et 3.

Pour chaque cycle, la demande en oxygene est calculée en additionnant la DBO apportée (2
laquelle on soustrait la DBO consommée par dénitrification durant la période d'anoxie), la
quantité d'azote nitrifié durant la période d'aération et un terme respiration endogene. La

demande en oxygene 2 satisfaire durant I'aération est égale a cette somme divisée par la durée
d'aération du cycle (Stricker, 1996).

s Surcharge

40% h
g w m
o &
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Figure 4 : Evolution de la demande en oxygéne par période d'aération.
Simulation sur modéle Plottu (1994) modifié Stricker (1996)

Une capacité d'oxygénation de 140 a 150 kg d'O»/heure en boues aurait classiquement été
préconisée pour traiter la charge des eaux usées en pointe de temps sec.

La simulation effectuée est globalement en accord avec ce dimensionnement, car le second
jour (pollutogramme de temps sec), la capacité d'oxygénation de 'aérateur ne serait largement

dépassée que sur un cycle (pointe du matin).

Durant la pointe du premier jour (aération 40 % du temps,), la demande en oxygeéne durant la
surcharge s'aveére trés nettement supérieure 2 la capacité d'oxygénation nominale de {'aérateur.
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L'accroissement de la durée globale d'aération du troisiéme jour (60 % du temps) permet de
réduire la demande en oxygeéne par cycle, néanmoins la puissance d'aération reste trés limite
durant toute la durée de la surcharge, ce qui aurait pour effet principal de ralentir la vitesse de
nitrification.

Il convient & nouveau d'€tre trés prudent vis-a-vis des résultats d'une telle simulation ;
néanmoins, il apparait clairement que le traitement de surcharges de longue durée de l'ordre de
deux fois la charge moyenne nominale de temps sec nécessiterait, d'une part un renforcement
de la puissance d'aération par rapport a la pratique actuelle (un accroissement de 1'ordre de 30
% peut étre avancé en premicre approximation) et, d'autre part, une gestion de 'aération telle
que la durée des phases d'anoxie soit minimisée autant que possible (réglage optimal pratique
défini précédemment) afin de limiter I'accumulation de la demande en oxygéne durant les
périodes d'anoxie.

Discussion

Les surcharges hydrauliques et organiques engendrées par les pluies en réseau unitaire se
traduisent par :

¢ un déplacement d'une partie importante des boues du bassin d'aération vers le clarificateur
si son fonctionnement n'est pas maitrisé ;

e un accroissement de la production de boues et une augmentation du taux de matiéres
minérales ;

e un accroissement de la demande en oxygéne et une compétition pour cet élément entre les
bactéries hétérotrophes et autotrophes au détriment de ces demiéres ;

e une diminution des concentrations en entrée ;

¢ une diminution du temps de séjour dans les bassins ;

¢ une diminution éventuelle de la température des boues.

La charge massique étant au départ suffisamment faible pour assurer le maintien des bactéries
nitrifiantes dans le milieu, I'accroissement préventif de la concentration de -boues n'a pas
d'effet positif sur l'aptitude des stations a nitrifier les surcharges azotées. Au contraire, elle
peut avoir plusieurs conséquences négatives :

o limitation du débit admissible sur le décanteur,

e accroissement de la demande en oxygene,

o limitation de la capacité de stockage des MES nécessitant des extractions de
boues plus importantes susceptibles de purger plus rapidement les bactéries
nitrifiantes.

Les stations d'épuration & boues activées en aération prolongée possédent une réserve de
capacité de nitrification. Celle-ci est évaluée a environ deux fois la charge de temps sec a
15°C, pour une proportion de présence d'oxygene de l'ordre de 70 % du temps. Cette
surcapacité n'est effective que si la puissance d'aération est capable de maintenir des

concentrations d'oxygeéne dissous ne limitant pas trop la vitesse de nitrification.

Le comportement de la biomasse dénitrifiante lors de surcharges liées a des événements
pluvieux réels reste peu prévisible (et peu étudié). La dénitrification sera toujours améliorée
par la mise en ceuvre d'un brassage durant les phases d'anoxie. 1l est possible que la maitrise
de la dénitrification passe par un suivi optique des MES dans le surnageant du clarificateur.
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Un mode de gestion des surcharges pourrait étre une dérivation préventive des eaux brutes
vers un bassin de stockage si le pourcentage de la présence d'oxygéne par cycle dépasse une
valeur donnée (de I'ordre de 70 % ?), laissant trop peu de temps pour la dénitrification.

Le traitement sur des installations en aération prolongée de surcharges de longue durée devrait
nécessiter d'une part un renforcement de la puissance d'aération par rapport a la pratique
actuelle et, d'autre part, un allongement du pourcentage d'aération par rapport a la valeur
théorique optimale pour laquelle la production de nitrates serait minimale afin de limiter
l'accumulation de la demande en oxygene durant les séquences d'arrét des aérateurs.

L'instrumentation indispensable pour optimiser le traitement de l'azote en boues activées au
cours de surcharges comprend, outre un détecteur de niveau de voile de boues, une sonde a
oxygéne dans le bassin d'aération (éventuellement, en parallele avec une électrode redox
permettant de détecter une concentration nulle en nitrates et de faire redémarrer I'aérateur en
cas de surcharge organique forte), un contrdle optique de la concentration résiduelle de
nitrates ou de matiéres en suspension.

La conception et I'évaluation sur site réel de tels asservissements constituent probablement un
des axes de recherche prioritaires en vue d'optimiser le fonctionnement du couple "réseau-
station" et d'améliorer la fiabilité des stations a boues activées en aération prolongée par temps
de pluie.
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Résumé - Aprés avoir rappelé le principe de la nitrification dans les lits bactériens, on
cherche a montrer linfluence de divers parameétres sur le fonctionnement de ces lits, en
particulier la température, la charge hydraulique, l'intensité d'irrigation (SK), la recirculation,
les concentrations et la charge organique. Cette mise au point est basée sur les études
publiées jusqu’ici, ainsi que sur une récente étude européenne a laquelle le Cemagref a
participé. Les lits bactériens permettent de produire des effluents partiellement ou totalement
nitrifiés. Des éléments de dimensionnement sont suggérés pour le cas de la nitrification
tertiaire, ainsi que pour la nitrification avec élimination de la DBO simultanée.

Abstract - The influence of various parameters on trickling filter nitrification is assessed. In
particular, the importance of the temperature, the hydraulic loading, the irrigation force (SK),
the recirculation rate, the concentrations and the organic loading are discussed. This review
is based upon previous studies published so far, as well as a recent European program
coordinated by Cemagref. The trickling filters can achieve either partial or full nitrification.
Design data are derived for the cases of tertiary nitrification as well as combined nitrification
and BOD removal.

Introduction

Le lit bactérien est ['un des plus anciens procédés utilisés pour le traitement des eaux
résiduaires urbaines. Dans les années 80, un regain d’intérét s’est manifesté pour ses
applications en particulier dans les petites agglomérations. Face aux boues activées, le lit
bactérien consomme moins d’énergie et est plus facile a exploiter. L’utilisation de matériaux
en plastique, qui peuvent recevoir des charges organiques importantes, permet d’en faire
évoluer les applications. En France cependant, le lit bactérien est encore considéré par
beaucoup comme un « procédé du passé », surtout en raison de ses performances moyennes, et
reste cantonné a des applications particuliéres (prétraitement a trés forte charge, traitement
secondaire de petite collectivité, variations de charge saisonniéres, ...).

Pourtant, I’expérience étrangére montre que, sous certaines conditions d’exploitation, les lits
bactériens peuvent produire des effluents répondant a des objectifs de qualité poussés, avec
une fiabilité similaire voire supérieure a celle des boues activées. L’azote peut étre nitrifié
dans un lit bactérien servant également 2 1’abattement du carbone, ou dans un réacteur séparé
de nitrification tertiaire. La nitrification peut étre partielle ou totale, en fonction du niveau de
rejet a atteindre. Nous exposons ici les conditions permettant d’aboutir aces résultats avec des
effluents urbains, en nous basant sur les données disponibles dans la bibliographie, ainsi que
sur une récente étude européenne sur les lits bactériens que le Cemagref a coordonnée.

221 -



La nitrification en lit bactérien

Dans tout procédé de traitement biologique des eaux usées, la réaction de nitrification
transforme 1’azote ammoniacal NH4" en nitrate NO;. Deux étapes sont nécessaires a son
déroulement : la nitritation, suivie de la nitratation. La transformation de 1’azote ammoniacal
en azote nitreux NO,, ou nitritation, est principalement le fait de bactéries du genre
Nitrosomonas. La nitratation transforme ces nitrites en nitrates par Nitrobacter. Ces bactéries
sont aérobies et autotrophes, ce dernier terme signifiant qu’elles utilisent le gaz carbonique
comme seule source de carbone. Globalement, la transformation consomme de I’oxygéne et
de Palcalinité, et produit de la biomasse. Si on admet que la biomasse est représentée par la
formule CsHsNO., le bilan massique de la transformation peut étre écrit sous forme de
réaction chimique :

NH4" + 1,83 O, + 1,98 HCO;3 — 0,02 CsH7NO> + 1,04 H,0 + 0,98 NOs™ + 1,88 H.CO;

L’élimination d’un gramme d’azote ammoniacal (N-NH4") nécessite la fourniture de 4,2 g
d’0,. La production d’un gramme de N-NO3" consomme 4,3 g d’O,.

L’oxydation de NH," peut avoir lieu avec I'élimination simultanée du carbone, ou a
posteriori, dans un lit de nitrification tertiaire. La nitrification est susceptible d’étre influencée
a des degrés divers par plusieurs facteurs, en particulier :

¢ la disponibilité de I’oxygeéne,

¢ la température,

la quantité de matiere organique présente dans I’effluent,

la concentration en NH.,”,

les caractéristiques du matériau de remplissage,

les conditions hydrauliques (charge hydraulique, intensité d’irrigation).

Les études exposées dans la bibliographie utilisent les termes de nitrification totale, poussée
ou particlle. Nous proposons dans le tableau qui suit une définition, arbitraire, de cette
classification.

rendement de la N-NH, de ’effluent traité

nitrification % mg/l
nitrification partielle 50-90 % >8
nitrification poussée >90 % =5
nitrification totale <2

Tableau 1 : Suggestion de définition de la nitrification particlle et de la nitrification totale

Le rendement de la nitrification est défini comme le taux d’abattement de I’azote réduit (azote
Kjeldahl NKj). On utilise aussi parfois le taux de production des nitrates, ou le taux de
conversion de I’azote réduit en nitrates, qui donnent le méme résultat & condition qu’il
n'existe pas de dénitrification dans le réacteur (c’est-a-dire transformation des nitrates en
azote gazeux). Méme si le phénomene est parfois minime, on constate presque toujours
I'existence d’une dénitrification partielle en lit bactérien. Il convient donc de calculer le
rendement de la nitrification a partir de I’abattement en azote Kjeldahl :



NKj. ,.;
rendement de la nitrification (%) = 100(1— [[Wlé]]'—‘ﬂﬂ”—](l)

entrée

A D'intérieur du lit bactérien, 'effluent ruisselle sur un matériau, lui-méme colonisé par un
biofilm (voir figure ci-dessous). Le transport de I’azote ammoniacal et de I’oxygéne vers le
biofilm se font par des processus de diffusion. L’activité des micro-organismes présents dans
le film biologique est limitée par I'un des parametres suivants :

e la capacité d’assimilation du substrat (NH,") par la biomasse,

o [a quantité de substrat disponible (concentration en NH4"),

e la vitesse transport du substrat depuis le film liquide vers la biomasse,

e la vitesse de transport de I'oxygéne de I'air vers le film liquide,

e la vitesse de transport I’oxygéne depuis le film liquide vers la biomasse.
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Figure 1 : A Pintérieur du lit bactérien.

C’est surtout le transport de 1'oxygene depuis le film liquide vers le biofilm qui limite la
nitrification. La disponibilité du substrat (NH,") peut également intervenir, mais dans ce cas,
uniquement dans la partie basse du lit, 2 ot la concentration en NH;" passe sous un certain
seuil. Plus précisément, il peut exister deux cas selon la hauteur a laquclle on se place dans le
lit, caractérisés par la concentration locale de I’effluent en NH4* [Okey et coll. (1989 a)] :

_ | NKj]xurIie
{ NK,”(HM‘&‘ - NKj l(l.\’.\‘i!lll’l”

! Pour étre tout i fait rigourcux : rendement de la nitrification (%) = I(X{l



e la concentration en N-NH," dans le film liquide est élevée (disons supérieure a 3-5
mg/l). Le systeme est alors limité par ’oxygeéne disponible. La vitesse de conversion de
NH," en nitrate varie avec la concentration en oxygéne. Elle est d’ordre zéro par rapport 2
N-NH," et d’ordre Y% par rapport 2 O, ;

e i concentration en N-NH," inféricure, I’oxygéne n’est plus limitant, & condition toutcfois
que sa concentration soit suffisante. La vitesse de nitrification est limitée soit par la
diffusion du substrat au sein du film liquide, soit par sa concentration. Le systéme devient
alors d’ordre Y2 ou 1 par rapport 3 NH,".

Par rapport aux boues activées, les lits bactériens ont une consommation d’énergie plus faible,
sont plus simples 4 exploiter et la nitrification serait moins sensible a la température. Malgré
les nombreux résultats cités dans la bibliographie, I’influence des paramétres importants pour
la nitrification reste mal quantifiée, du fait du manque de données en grandeur réelle. C’est
pourquoi les bases dg dimensionnement qui sont proposées dans la suite sont prudentes.
L’analyse a long terme d’installations en vraie grandeur permettra d’affiner la procédure de
dimensionnement.

Nitrification tertiaire

Un lit bactérien tertiaire est alimenté par des effluents préalablement épurés par un procédé
d’élimination de la matiére organique carbonée. Il est normalement capable d’aboutir a la
nitrification totale de I'effluent. Certains auteurs proposent deux critéres pour définir un
effluent susceptible d’étre admis sur un étage de nitrification tertiaire [WEF, ASCE (1992)] :

o ratio DBO/NK] de I’effluent inférieura 1 ;
¢ DBO soluble inférieure 3 12 mg/l.

Les premiéres bases de dimensionnement, proposées par ’U.S. Environmental Protection
Agency (EPA) en 1975 étaient basées sur deux €études pilotes américaines. Les courbes.
proposées, qui donnaient la surface de matériau nécessaire en fonction de la concentration
souhaitée du rejet en NH,", ont rapidement été remises en cause. Il est apparu nécessaire de
prendre aussi en compte la charge hydraulique, la concentration de 1’eau a traiter en azote, les
effets du recyclage et la température de I’effluent [Gullicks et coll. (1986)].

Concentrations en NH," et O,

Une étude sur pilote [Gullicks et coll. (1990)] a montré que la nitrification diminue lorsque la
concentration de D’effluent en oxygéne devient inférieure 4 60-65 % de la saturation. La
nitrification est totalement arrétée lorsque la concentration en oxygeéne dissous est inférieure a
45-50 % de la saturation. Une autre étude [Okey et coll. (1989 b)] laisse penser que les
variations de performance en fonction de la concentration en oxygene ne se produiraient que
pour des charges en azote supérieures A 1,2 g-N/m"j.

Un modele {Parker et coll. (1989)] a été proposé pour calculer les parameétres caractéristiques

de la nitrification. La vitesse de nitrification a n’importe quelle hauteur du lit bactérien est
exprimée par :
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E.jO,max S,
43  N+S

jn(z,T) = exp(— kz) expression |

n

avec
jn(z,T) = vitesse de nitrification a la profondeur z et a la température T, g-N/m2.j
E = facteur d’efficacité du garnissage '
JO,max = vitesse de transfert maximale de I'oxygeéne en g/m?2.j
S, = concentration en N-NH," dans I’effluent, mg-N/1
N = parametre de Y2 saturation, mg-N/1
k = paramétre empirique décrivant la baisse d’efficacité avec la profondeur, m'

Le premier terme de la relation , £ jO,max /4,3, est la vitesse de nitrification d’ordre zéro. La
valeur de jO,max varie avec la température et la charge hydraulique. La division du terme par
4,3 permet de convertir I'oxygene consommé en N-NO, produit. Le facteur £ est inférieur a
un. Il permet de rendre compte de la non utilisation de la totalité de la surface du garnissage
pour la nitrification, résultant de la présence de bactéries hétérotrophes, de la prédation, ou de
la non accessibilité du matériau.

Le second terme est un coefficient de saturation qui exprime la diminution de la vitesse de
nitrification lorsque la concentration en azote ammoniacal est faible. La constante de demi
saturation N est de ’ordre de 1 mg-N/I. Le dernier terme en exponentielle exprime la baisse de
vitesse de nitrification avec la profondeur, si elle existe.

Température

La température a un effet variable sur la nitrification. L’influence de ce paramétre se ferait
sentir surtout sur les lits trés fortement chargés (4-6 gN/m’j). De plus I'importance de la
température serait moindre avec les lits bactériens nitrifiants qu’avec les boues activées. En
effet, la vitesse de nitrification dépend davantage de la diffusion et du transport de I’oxygéne
que de !'activité de la biomasse. Il est possible de produire une nitrification poussée en pilote
jusqu’a une température de 1’effluent de 7 °C [Thames Water Utilities (1995)].

Parameétres hydrauliques
Le « comportement hydraulique » du lit bactérien dépend de plusieurs paramétres :
o lacharge hydraulique :

g (m* /h)

C /h)=
T

avec g débit admis sur le lit
S surface horizontale du gamissage
C, charge hydraulique en m"/m"h (en abrégé, m/h)
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e lintensité d’irrigation, caractérisée pour les arroseurs rotatifs par le paramétre SK
A, égal 2 la hauteur d’eau déversée par chaque bras lors d’un tour [A.T.V. (1989)] :

Ch
a.n

SK (mm/ tour / bras) = 1000

avec : Cj, : charge hydraulique sur le lit (recyclage compris), m/h
a : nombre de bras
n : vitesse de rotation des bras (nombre de tours par heure)

o le taux de recyclage,
e la configuration du recyclage,
¢ le nombre d’étages.

L’influence de ces parametres est complexe. La plupart des réglages permettant d’obtenir une
nitrification optimale ne sont pas encore connus. En phase de conception, il convient alors
d’étre attentif au choix des parametres hydrauliques et de prendre en compte leurs effets
possibles sur I’oxydation de I’azote.

La charge hydraulique et le SK sont deux parametres macroscopiques faciles & calculer, mais
il n’est pas simple de les relier aux vitesses d’écoulement réelles au sein du lit, qui dépendent
aussi du systéme d’arrosage. Ce que I’on sait c'est qu’une augmentation du SK et/ou de la
charge hydraulique augmente les vitesses d’écoulement locales a I'intérieur du
garnissage. L’influence des vitesses locales sur le fonctionnement du lit est, elle-méme,
multiple. Il existe plusieurs effets théoriques, qui concernent en particulier :

o le transport de I’oxygéne vers les micro-organismes,
¢ la maitrise de I’épaisseur du biofilm,
¢ la population de prédateurs,

¢ la qualit¢ du mouillage, dont dépend I'utilisation des parties du garnissage les
moins accessibles,

o les variations de température de I’effluent,

o le temps de séjour de V'effluent dans le lit, pouvant affecter l'efficacité de la
nitrification.

Comme ces effets peuvent se compenser entre eux, il est difficile de déterminer quels sont
ceux qui ont une importance réelle sur le fonctionnement du lit. On sait toutefois qu’il existe
pour chaque configuration un SKX et une charge hydraulique optimums. Bien que ces valeurs
ne soient pas encore bien connues dans le cas de la nitrification, nous donnons ci-dessous
quelques indications.

La charge hydraulique

Le tableau suivant donne diverses charges hydrauliques relevées dans les publications. Les
pratiques sont trés variables et il n’existe pas de consensus. Certains auteurs ont étudié des
installations pilotes avec des distributeurs fixes, ce qui rend difficile la comparaison des

? abrégé de I'allemand Spiilkraft (force d’irrigation)
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résultats. Pour des lits bactériens a garnissage plastique avec un arroseur rotatif, une charge
hydraulique choisie dans la gamme 2,5 - 3,5 m/h devrait permettre d’assurer un mouillage
suffisant tout en évitant une réduction trop importante du temps de séjour.

source | type pays matériau L, %— Cy, m/h  notes
N/m”j
[0] P F  géotextile 2,6 1,3 C,, trop faible
{0] p F Sessil 0,8-4 1,2-5,5
[0] P US  plastique ~1,5 1,7-49  T>14°C
[0] p S plastique 1,9-2,4 5,0 2 étages alternés
[0] P S plastique 1,9-2,5 2,5 1 étage
[0] P US  plastique 1,9-6,9 1,2-4,5
0] P US plastique ~0,2-1,5 2,9-4,3  meilleure nitrif 2 2,9 m/h
[0} P GB plastique 0,38-0,91 2,7-3,9
[0] | GR GB cailloux 0,14-0,24 0,08-0,18
[0] P B plastique 0,8-1,2 0,3-0,45
[0] P B cailloux  ~12-14 0,2-0,3

Notes - P = pilote, GR = grandeur réclle, F = France, US = Etats Unis, § = Suéde, GB = Grande
Bretagne, B = Belgique, Ls = charge surfacique en N-NH4, Ch = charge hydraulique
superficiclle

Tableau 2 : Diverses valeurs de la charge hydraulique relevées dans la littérature
L’intensité d’irrigation (SK)

Seules deux études évoquent le SK. Le tableau suivant en donne les résultats. L’influence du
SK semble modeste dans la gamme des valeurs testées. Dans la premiére étude [Parker et coll.
(1995)}], 11 est indiqué que les SK de 40 et 80 donnent a peu pres les mémes résultats. Le SK de
80 mm/tour nécessite I'installation d’un moteur sur le systéme d’arrosage pour ralentir sa
rotation. Le SK de 40 mm/tour a été retenu, car il peut étre obtenu sans adjonction d’un
moteur. Dans la seconde étude [Audouin et coll. (1990)], le SK de 82 mm/tour semble plus
favorable. 1l est possible que le SK optimal de la seconde étude soit plus élevé en raison d’une
charge en DBO et/ou d’une surface spécifique plus forte.

La recirculation

Sur certains lits bactériens anglais a gamnissage cailloux, I’absence de recirculation des
effluents entraine une diminution des performances et / ou de la fiabilité du lit {Thames Water
Utilities (1995)]. De mé€me, dans I’étude du pilote a garnissage Sessil [Audouin et coll. (1990)],
on constate que la recirculation est favorable. 1l faut toutefois considérer que I’effet bénéfique
de la recirculation est peut-étre dii uniquement a I’accroissement de la charge hydraulique, qui
augmente I’oxygénation et le mouillage du lit. Un effet identique peut étre obtenu a 1’aide
d’une augmentation de la charge hydraulique et / ou du SK. En outre, la recirculation diminue
la concentration de NH," & I’entrée du lit bactérien. A priori, cela peut diminuer la vitesse de
nitrification dans le lit, dans la partie ou la cinétique est d’ordre un. Cela est traduit par
I’expression I, ol 'on voit que la vitesse de nitrification augmente avec la concentration en
NH,".
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[Parker et coll. (1995)] [Audouin et coll. (1990)]
échelle pilote pilote
matériau plastique courants croisés Sessil
surface spécifique m' 140 200
température °C 13,4-178 14 - 23
DBO a Pentrée du lit, mg/l 99-11,6* 30
MES a I’entrée du lit, mg/l 10- 11,7 21
charge en azote, g-N/mz.j 1,5-2,9 1,0-2,0
SK testés mm/tour 5,40, 80 8, 30, 82
influence de SK sur la nitrif. faible faible
SK le plus favorable mm/tour 40 82

Note * : DBO7

Tableau 3 : Résultats de deux études pilotes ayant testé I’'influence de la force d’irrigation SK
! sur la nitrification

Prédation

L.a biomasse nitrifiante des lits bactériens serait trés appréciée de certains prédateurs :
gastéropodes, vers et larves de mouches. Certains auteurs accordent une grande importance a
leur présence. Ils seraient responsables de diminutions de la nitrification en raison de la perte
de biomasse qu’ils occasionnent. Pour éviter la pullulation des prédateurs, il a été proposé de
submerger périodiquement le lit {Parker et coll. (1989)] ou d’effectuer un traitement chimique
[Parker et coll. (1996)], ce qui est une solution difficile a mettre en ceuvre en pratique. Une
autre proposition a ét€ d’opérer a l'aide d’une force d’irrigation élevée [WEF, ASCE
(1992)]. Une étude suédoise récente a montré sur pilote qu’aucun de ces deux modes
opératoires n’est réellement efficace [Andersson et coll. (1993)], mais le SK maximal étudié
n’était que de 80 mm/tour.

Charges organiques

Charge en DBO

En nitrification tertiaire, la charge en DBO est faible, ce qui permet la colonisation du
matériau par des bactéries autotrophes. En pratique, il faut que la DBO de I’effluent admis sur
le lit soit inférieure  la concentration en N-NH4* [WEF, ASCE (1992)]. Une étude basée sur
des concepts théoriques [Wanner et coll. (1984)] a suggéré que D'installation des bactéries
autotrophes ne pourrait avoir lieu avec une DCO dépassant 27 mg/l, mais les études sur pilote
qui ont été menées par la suite ont montré qu’il est possible d’admettre des valeurs beaucoup
plus élevées. On cite des réacteurs ayant fonctionné sans probléme apparent avec des DCO
solubles jusqu’a 60 mg/l [Gullicks et coll. (1990)] et des DBOs jusqu’a 70 mg/l [Audouin et
coll. (1990)].

En revanche, la présence de matieéres en suspension diminue !’efficacité du traitement.
Plusieurs auteurs [Audouin et coll. (1990), Parker et coll. (1995), Andersson et coll. (1993)]
ont observé d’importantes baisses de la vitesse de nitrification lors de défaillances du
décanteur secondaire se trouvant en amont du lit bactérien.



Charge en azote
La charge d’azote que I’on peut admettre sur le lit dépend de I’ objectif fixé :

la recherche d’une nitrification poussée avec une faible concentration résiduelle en NHy
conduit a limiter la charge admise. La charge appliquée devra alors étre faible (disons
inférieure a 1,2 g-N/m” j);

la recherche d’un flux d’azote éliminé important sans contrainte sur la valeur résiduelle en
NH," permet d’admettre des charges plus élevées (entre 1,2 et 2,5 g-N/mz.j). La charge

surfacique éliminée augmente avec la charge appliquée.

Des travaux [Okey et coll. (1989 a), Okey et coll. (1989 b), Audouin et coll. (1996)] ont
montré que si la charge admise est inférieure a 1,2 g-N/m’ j, I’effet de la limitation en oxygeéne
est masqué, et le rendement de la nitrification est toujours supérieur a 80 %. Pour des charges
supérieures, la nitrification fluctue en fonction de la disponibilité de I’oxygene dissous.

Conversion de la charge admissible en volume utile de matériau

Dans le cas des lits bactériens traitant la DBO, 'usage le plus courant est de dimensionner en
appliquant des charges par rapport au volume de matériau mis en ceuvre. La pratique est
différente pour la nitrification tertiaire : les valeurs guides donnent une charge par rapport a
une surface de matériau colonisé, car les performances observées sont mieux expliquées par
ce paramétre que par une charge volumique.

Le probléme de la conversion de la surface obtenue en volume de matériau n’est pas trivial.
La surface réellement colonisée est en effet souvent inférieure a la surface spécifique donnée
par le fournisseur, en raison des difficultés d’accessibilité statique et d’un éventuel mouillage
incomplet. Le facteur de réduction de la surface spécifique est encore mal connu. Les études
existantes [Crine (1988), Crine et coll. (1990 a), Crine et coll. (1990 b), Crine et coll. (1996)]
suggérent les valeurs suivantes :

e garnissage plastique vrac = 0,63
e garnissage cailloux = |
e garnissage ordonné = 1, a condition que I’arrosage du matériau soit homogeéne.

Ce facteur de réduction est appelé accessibilité statique. Bien que les valeurs 0,63 et 1 doivent
étre prises avec précaution, il est certain que les garnissages vrac en plastique ont une
accessibilité statique plus faible que les garnissages ordonnés, car les éléments du matériau
présentent des facettes non accessibles au fluide. En revanche, ils ont I'avantage de mieux
redistribuer I'effluent a I’intérieur du lit, ce qui est utile lorsque la répartition de I’effluent
n’est pas parfaitement homogéne.

1t arrive aussi que mouillage du matériau soit insuffisant, par exemple en raison d’une charge.
hydraulique ou d’une force d’irrigation trop faibles. Dans ce cas, la surface disponible pour la
nitrification est encore réduite d’un facteur qui varie en fonction du matériau, de I’épaisseur
de la biomasse et de la charge hydraulique. Plus la surface spécifique du matériau est élevée,
plus il est difficile de le mouiller completement. En pratique, il est donc recommandé d’avoir
une charge hydraulique (et un SK) plus élevés avec des matériaux a forte surface spécifique.
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Procédure de dimensionnement

On peut recommander de réaliser des lits nitrifiants ayant la plus grande hauteur possible, de
maniére 2 obtenir une charge hydraulique maximale avec un recyclage minimal. Le méme
effet peut étre obtenu, a volume de matériau égal, en placant plusieurs lits en série. Dans ce
cas, il est recommandé d’utiliser un décanteur intermédiaire a faible temps de séjour.

Pour assurer & la fois un mouillage correct du matériau et une bonne capacité de transfert
d’oxygene, 1l nous semble prudent de ne pas avoir une charge hydraulique inférieure a
2,5 m/h. De plus, si le matériau présente une surface spécifique importante (> 150 m?*/m’), un
minimum de 3 m/h serait souhaitable.

L’utilisation de ’expression 1 pour le dimensionnement se heurte au manque de données
disponibles. La valeur de I'efficacité L en particulier est trés variable (entre 0,3 et 0,9).
L’efficacité dépend de la difficulté de mouiller le garnissage, et est donc liée a la surface
spécifique du garnissage, a la charge hydraulique ainsi qu’a la forme du matériau. Dans une
étude récente [Parker et coll. (1995)], le facteur £ a également été utilisé pour prendre en
compte les variations de la vitesse de nitrification avec la concentration de I’effluent en MES
et avec la température.

Dans 1’état actuel des connaissances, on est amené a se baser sur des charges empiriques. Pour
une concentration résiduelle en N-NH,* supéricure & 3-4 mg/l, on peut utiliser une vitesse de
nitrification de 1,2 g/mz.j. Pour des résiduels inférieurs a 3-4 mg/l, la vitesse de nitrification
apparente diminue en raison du passage d’une cinétique d’ordre z€ro a une cinétique d’ordre
un par rapport 8 NHs". La concentration Ny de passage de 0 2 1 dépend de la saturation en
oxygene et de la température. Le manuel américain [WEF, ASCE (1992)] suggére d’utiliser une
vitesse de nitrification égale a 1,2x(Ne/N7)0'75 avec Ne le résiduel souhaité, pour la partie du lit
ol la concentration en N-NH," est inférieure A Nr.

Prenons, par exemple, un effluent préalablement traité, ayant les caractéristiques sui-
vantes :

e DBO;s =30 mg/
e NKj=33mg/
e débit=gmYj

Le ratio DBO soluble / NKj est inférieur a 1 : on est bien dans le domaine de Ja nitrification
tertiaire. On souhaite obtenir un effluent ayant une concentration inférieure a 2 mg de N-NH,
par litre. Le matériau utilisé a une surface spécifique de 200 m?/m’. Prenons une concentration
de transition Ny de 4 mg/l. Pour amener I’effluent & 4 mg/l, le volume de matériau nécessaire
est

(33-4)q _

= =0,121 3
1 = axz00 - M2l (@)
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Le volume nécessaire pour passer de 4 mg/l a 2 mg/l est :

(4-2)q

v -
’ 1,2(%)0’75 % 200

=0014g (m’)

soit un volume de matériau total de V,+V, = 0,135¢ (m3). Cela correspond a une charge
appliquée apparente dc :

33q
L, =
Y 70,135

=244 g/m’j soit une charge surfacique de 244/200 = 1,22 g-N/m” j.

Notons que la charge surfacique ne dépend finalement pas de la surface spécifique. On
pourrait faire le méme calcul pour diverses valeurs de la concentration finale a obtenir. Les
résultats sont reproduits dans la figure suivante.

concentration de l'effluent a traiter
Nr=4 mg/t 27 mg/
18 -

33 mg/

-
o

-
EN

charge apparente g-N/m2.j
)

0.6 - - [ + ‘ + + ¢ . )
[} 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10

Objectif de rejet, mg/l de N-NH,

o
©

Figure 2 : Exemple de dimensionnement de lit bactérien nitrifiant utilisant la méthode exposée
dans [WEF, ASCE (1992)]. Charge 2 appliquer en fonction de la concentration de ’effluent en
entrée et de I’objectif de rejet. Ny = concentration de transition, 4 mg/l.

Toujours avec la méme méthode de calcul, on pourrait représenter la charge éliminée par le lit
en fonction de la charge appliquée sur le matériau. On voit sur le graphique suivant que la
procédure de dimensionnement limite la charge éliminée a 1,2 g-N/m2.j.

En effet, au dela de 1,2 g-N/m2j, le transfert d’oxygéne vers le biofilm peut devenir
insuffisant a certaines périodes [Okey et coll. (1989 a)].
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Figure 3 : Charge éliminée par le lit bactérien en fonction de la charge appliquée,
en utilisant la procédure de dimensionnement proposée.

L’étude européenne comprenant ’observation de lits bactériens anglais [Thames Water Utilities
(1995)] et de pilotes [Vandevenne (1994)] a abouti a des recommandations de charge pour la
nitrification dans le deuxiéme étage d’installations a deux étages. La charge sur lit a
garnissage plastique est comparable, quoique 20 % plus élevée, a celle que nous avons trouvé
plus haut.

matériau cailloux matériau plastique
niveau de rejet en N-NH,4*, mg-N/1 2 2
charge maximale en DBOs, kg/m” j 0,20 0,25
charge maximale en NKj, kg/mR.j 0,25 0,30
charge hydraulique minimale, m/h 0,18 3,0
surface spécifique, m*/m’ 200

Tableau 4 : Valeurs guides pour la nitrification dans le second étage d’installations a deux étages.
(établies d’aprés [Thames Water Utilities (1995)] et [Vandevenne (1994)])

Le SK optimal n’est pas connu. Si I’on utilise un arroseur rotatif classique avec propulsion par
réaction hydraulique, le SK ne sera que de 2 4 6 mm/tour, ce qui pourrait se révéler insuffisant
pour assurer un mouillage suffisant du lit et une érosion continue de la biomasse. Il est donc
recommandé d’utiliser un arroseur motorisé, qui permet d’obtenir un SK plus élevé. On peut
choisir une valeur entre 40 et 80 mm/tour, ou un SK variable [WEF, ASCE (1992)]. Dans ce
dernier cas, il faut appliquer un SK faible en heures normales pour avoir un temps de séjour
maximal, et un SK élevé en heures ereuses pour éliminer le biofilm en excés. Les valeurs de
SK faible - SK fort peuvent étre 20 - 300 mm/tour.



Nitrification avec élimination simultanée de la DBO

La cinétique de I’élimination conjointe de la DBO et de I’azote est complexe. L’abattement du
carbone et la nitrification s’effectuent pour I’essentiel dans des zones distinctes du lit.
L’élimination de la DBO est réalisée par les bactéries hétérotrophes dans la partie supérieure
du lit, alors que la nitrification est réalisée par les bactéries autotrophes en partie basse.

La vitesse de nitrification dans lits bactériens éliminant la DBO dépend comme dans le cas
précédent de nombreux facteurs. On peut citer les caractéristiques de 1’effluent, les facteurs
hydrauliques, la ventilation, le type de garnissage. Si 'effluent a été partiellement traité avant
d’étre admis sur le lit, par exemple avec un traitement physico-chimique, il faut tenir compte
de sa composition particulicre. L’influence de la température sur le procédé est complexe, car
la température modifie a la fois ’activité de la biomasse et la disponibilité de I'oxygéne. Le
pH et certains composés peuvent également avoir des effets inhibiteurs. Tous ces facteurs
compliquent I'interprétation des données obtenues sur pilote et en grandeur réelle et obligent,
a nouveau, a proposer des régles de dimensionnement prudentes.

La nitrification ne peut se produire conjointement avec I’élimination de la DBO que si la DBO
de l'effluent traité atteint un niveau assez bas pour permettre la croissance de micro-
organismes autotrophes. Cela ne peut avoir lieu qu’avec des charges en DBO faibles.
Différents critéres ont été suggérés, comme le montre le tableau suivant.

source | charge organique DBO effluent notes
kgDBO/m’ j traité mg/l
nitrification totale ou poussée
[12]} <0,16 < 10-15 N-NH4 effluent traité€ < 4 mg/l
[24] < 0,20 nitrification « intense »
[25] 0,04 - 0,07 nitrif. totale avec matériau cailloux
nitrification partielle
[24] 0,40 - 0,60 nitrif. partielle avec matériau plastique
[24] < 0,30 nitrif. particlle avec matériau traditionnel
[25] 0,10-0,34 nitrif. partielle avec matériau traditionnel

Tableau 5 : Domaines de charge en DBOs dans lesquels on peut observer une nitrification partielle
ou totale de ’effluent

Les conclusions du tableau précédent sont essentiellement basées sur des études en pilote. En
installation réelle, on peut observer une nitrification partielle avec des charges supérieures,
comme le montrent les exemples du tableau suivant.

site matériau T nombre C; charge DBOs nitrification N-NH,4
°C d’étages m/h kg/m3.j % sortie mg/l
La Destrousse |Cloisonyle | 21 2 2,8% 0,32 79 14
Rousset Cloisonyle | 17 2 3.4* 0,61 81 12
Mondonville | Cailloux 15 | 0,5 0,56 48 48

Notes. Ch = charge hydraulique. T= température de ’effluent traité. * = moyennc sur lcs deux étages.

Tableau 6 : Nitrification partielle observée dans trois installations réelles frangaises, effluent urbain,
moyenne sur 48 heures de fonctionnement (données Cemagref)
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Sur ces stations, ainsi que sur des stations anglaises [Thames Water Utilities (1995)] et
allemandes [Vandevenne (1994)], on a observé une dénitrification partielle de I’effluent,
conduisant a un abattemnent de 35 & 65 % de ’azote total. Cette dénitrification n’a pas lieu en
absence de recyclage (abattement de ’azote total inférieur a 28 %). On peut penser que la
dénitrification est due a la présence simultanée, en téte de lit, des nitrates provenant du
recyclage, de matiére organique carbonée facilement assimilable et d’une carence locale en
oxygene.

La température a probablement une influence sur la nitrification. Elle affecte non seulement
’activité de la flore nitrifiante, mais aussi le profil de la DBO au sein du lit, ce qui complique
I’analyse du phénoméne. Des auteurs ont pu établir, pour une installation donnée, une
corrélation entre la nitrification observée et la température (par exemple [Vandevenne
(1994)]), alors que sur d’autres installations, il n’est pas possible de dégager une relation entre
la température et les performances observées. On peut donc penser que la température a une
influence, mais que dans certaines conditions, 'effet de ses variations est masqué par
I’influence d’autres parametres.

Le dimensionnement doit s’effectuer sur la base de charges volumiques en DBO, en fonction
de I’objectif de rejet a atteindre. Le tableau suivant donne les recommandations issues de
I’étude européenne sur la nitrification en lit bactérien. Des valeurs sont aussi données pour la
charge volumique maximale en azote Kjeldahl, mais c’est bien la charge en DBO qui est
limitante. Les valeurs proposées pour le garnissage traditionnel proviennent essentiellement
d’observations réalisées sur des lits anglais en grandeur réelle et sur pilote, les valeurs pour
garnissage plastique provenant uniquement d’études pilote. Les valeurs pour le garnissage
plastique sont valables pour une température de I'effluent de 12 °C.

matériau cailloux matériau plastique
nitrification partielle totale partielle totale
N-NH, de P’effluent traité mg/l 10 2 10 2
charge DBOs max. kg/m’ j 0,20 0,07 0,30 0,15
charge NKj max. kg/m” j 0,06 0,02 0,08 0,04
charge hydraulique min. m/h 0,15 0,06 0,45 0,45
surface spécifique 100 150 150 150

Tableau 7 : Recommandations de charge pour la nitrification avec élimination simultanée de la DBO
(d’aprés [Vandevenne (1994)] et [Thames Water Utilities (1995)

En pratique et sur garnissage plastique, il est préférable de choisir une charge hydraulique
supérieure a 2,5 m/h, pour assurer un mouillage correct du matériau et faciliter le transfert
d’oxygéne. Il n’existe pas de recommandation pour le SK. Pour assurer un mouillage suffisant
du matériau, ainsi qu’un décrochage régulier de la biomasse, on peut recommander des
valeurs similaires a celles qui ont été préconisées plus haut, pour la nitrification tertiaire.

Nombre d’étages

L’étude anglaise [Thames Water Utilities (1995)} a abordé la mise en série de deux étages de lit
bactérien (le second fonctionnant comme €tage tertiaire) au lieu d’un seul de méme volume.
La solution a deux étages est plus favorable, a volume de matériau égal, qu’un seul étage. Il
est possible d’avancer comme explication I’augmentation de la charge hydraulique (résultant

234 -



d’une diminution de la surface horizontale des lits), qui améliore le mouillage du matériau et
le transfert d’oxygeéne sans avoir a diluer I’effluent. Avec garnissage plastique, le méme
résultat peut €tre obtenu en réalisant un lit de grande hauteur.

Avec les lits & deux étages, il faut également discuter de l'intérét d’avoir un décanteur
intermédiaire. La clarification intermédiaire permet de diminuer la quantité de matiéres en
suspension sur le second lit. Les matiéres en suspension étant défavorables a la nitrification,
Ieffet du décanteur intermédiaire est a ce titre positif. Cet effet pourrait néanmoins étre
compensé par la perte en oxygéne et en température lors du passage dans le décanteur. Si un
décanteur intermédiaire est utilisé, il faut donc veiller & ce qu’il ne présente pas un temps de
séjour long.

Conclusion

L’examen des résultats publiés dans la bibliographie, ainsi qu’une récente étude européenne,
montrent qu’il est possible d’obtenir une nitrification poussée en lit bactérien et de proposer
des éléments de dimensionnement. Les critéres suggérés sont prudents, car ils prennent en
compte les variations de nombreux parameétres dont I’'influence n’est pas encore connue de
maniere claire. On peut s’étonner de cette imprécision, mais 1’étude de la nitrification en lit
bactérien est plus compliquée que dans le cas d’une culture libre. Les parameétres
macroscopiques (températures de l'air et de l’eau, ventilation, charge hydraulique,
recirculation, force d’irrigation, hauteur, charge organique, concentrations, ...), sont tous
corrélés entre eux, et ont des effets multiples sur le fonctionnement microscopique du lit qui
parfois se compensent. On ne peut pas séparer I’influence d’un parametre des autres, et il faut
étudier le lit bactérien d’une maniere globale, ce qui nécessite des efforts de recherche
importants.

Une nitrification partielle (80 % d’abattement de I’azote Kjeldahl) a été observée jusqu’a
0,6 ngB05/m3.j a 17°C sur garnissage plastique. On peut donc s’attendre a ce que la plupart
des lits bactériens de traitement secondaire de la DBOs produisent un effluent nitrifié dans des
proportions variables (50 a 80 %). En présence d’un recyclage, on observe presque toujours
une dénitrification partielle de I’effluent qui peut conduire, dans certaines conditions, a abattre
jusqu’a 65 % de I’azote total.

Pour obtenir une nitrification poussée ou totale de I'effluent, il faut soit réduire la charge
volumique en DBOs (moins de 0,15 kgDBOs/m’ j sur matériau plastique pour la nitrification
totale), soit réaliser une étape de nitrification tertiaire. Dans ce dernier cas, la quantité d’azote
Kjeldahl appliqué doit étre limitée en fonction de la concentration maximale en N-NH;*
souhaitée pour I’effluent de sortie. Pour une nitrification totale, la charge appliquée doit étre
inférieure 2 1,2 - 1,5 gN/m’j. La conversion de cette charge surfacique en volume de matériau
peut étre faite sur la base de la surface spécifique du matériau, a condition que la charge
hydraulique soit suffisante, pour les matériaux ordonnés et les matériaux traditionnels. Pour
les matériaux en vrac, il faut tenir compte du fait que toute la surface spécifique n’est pas
accessible.

L’utilisation des valeurs de charge proposées, ici, devrait permettre d’atteindre les objectifs de
rejet fixés, a condition d’avoir une charge hydraulique suffisante, au minimum 2,5 m/h, voire
3 m/h si la surface spécifique du matériau est supérieure 2 150 m*m’. Dans le cas de la
nitrification tertiaire, il est recommandé d’adopter une recirculation aussi faible que possible
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pour éviter la dilution de I'effluent, ce qui améne a réaliser des lits de grande hauteur ou sur
plusieurs étages pour conserver une charge hydraulique suffisante.

Il semble souhaitable d’aménager sur les installations la possibilité de faire varier la charge
hydraulique et le SK pour permettre I’optimisation en cours d’exploitation. L’utilisation
d’arroseurs motorisés permet de maitriser la force d’irrigation, qui pourrait étre un moyen de
rendre le traitement plus fiable.
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Résumé - La biofiltration, procédé compact, modulaire et intensif, s'est largement
développée. Son domaine d'application est varié (carbone, azote, phosphore) avec des
insertions dans les filieres de traitement différentes selon les objectifs demandés.

Le suivi de trois installations de type Biostyr (courant ascendant avec support synthétique) a
permis d'évaluer et d'apporter un certain nombre d'enseignements sur cette technique.

Les résultats obtenus pour ce type de biofiltre ont montré les atouts de la biofiltration dans le
traitement de l'azote, avec une démarche de dimensionnement différente selon la qualité
des eaux a traiter et les performances escomptées.

L'étude a aussi mis en évidence la nécessité d'un bon suivi des lavages et de leur gestion
par I'équipe d'exploitation.

Abstract - Biological aerated filtration is a recent and intensive process which has been
greatly developed over the last few years. A wide range of applications is possible (carbon
treatment, nitrogen and phosphorus removal), with different kinds of insertion in the
treatment series in accordance with the requirements.

This paper presents the resulls of the study of 3 Biostyr systems (upflow, synthetical
medium). The operation of the tested plants confirmed the interest for such a technology in
nitrogen removal with different project data depending on the influent quality and the
expected performances.

This study also insists on the importance of operation constraints, and especially the
supervision of backwashes.

Introduction

La biofiltration, technologie récente dont les avantages (compacité, facilité d’intégration au
site, aspect modulaire, absence de décanteur secondaire) sont bien connus, était jusqu’a
présent utilisée principalement pour le traitement du carbone. Plus récemment, son créneau
d’application s’est élargi au traitement de 1’azote pour lequel elle parait plus adaptée.

Le Cemagref, dans le cadre du programme de recherche «Evaluation des procédés nouveaux -
Traitement de I’azote», a étudié le fonctionnement de trois biofiltres a flux ascendant de type
Biostyr développés par la société OTV.

D'autres types de biofiltres développés par d'autres constructeurs n'ont pas encore fait I'objet
d'investigations poussées.

Ce dispositif repose sur l'utilisation d’un matériau filtrant (billes de polystyréne) immergé

N

dans D’effluent 2 traiter, aéré en permanence et sur lequel se fixent les populations
bactériennes qui vont participer a la dégradation de la pollution.
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Ce dispositif repose sur I'utilisation d’un matériau filtrant (billes de polystyréne) immergé
dans Deffluent a traiter, aéré en permanence et sur lequel se fixent les populations
bactériennes qui vont participer a la dégradation de la pollution.

Il met en jeu des phénomenes essentiellement biologiques. Cependant, le matériau support
agit aussi comme un filtre en retenant les matiéres en suspension (MES).

L’alimentation en eau a traiter s’effectue par le fond de I’ouvrage. L'air et I’eau traversent le
massif filtrant de bas en haut (systéme a co-courant ou ascendant).

La position des rampes d’air process varie selon la fonction attribuée au Biostyr. Elles sont
placées :

e en dessous du massif pour I'élimination de la pollution carbonée ou la nitrification ;

e au milieu du massif pour une nitrification/dénitrification afin de créer une zone
d’anoxie dans le bas du filtre.

Sous ’effet du développement de la biomasse et de I’accumulation des MES, le biofiltre se
colmate et nécessite un lavage périodique.

CANAL EAU
A TRAITER

BACHE EAU
- TRAITEE =

Bmc:\.unaﬂmmm@éamﬂﬁmm
: : Vanne
plafond Lo eau A
crépiné / ’ MASSIF traiter
FILTRANT
Vann
%a

(VR VY I VY AR VYR VY . ede
) lavage

A

COMPRESSEUR
e

e

Figure 1 : Schéma de principe d’un étage Biostyr

Selon les performances recherchées sur le traitement de l'azote, différentes possibilités
d'insertion du biofiltre dans la filiere de traitement sont possibles. Dans tous les cas de figures
un prétraitement poussé (dégrillage de quelques millimétres) et un traitement primaire correct
sont nécessaires. En effet, Ia biofiltration est un systéme sensible au colmatage.

Les possibilités d'insertion des biofiltres dépendent :

e de la qualité demandée des eaux rejetées (performances),
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» du traitement envisagé (nitrification secondaire ou tertiaire, nitrification, dénitrification),

o de la qualité des eaux a traiter (proportion de pollution soluble et particulaire).

—
Nitrification
secondaire
Pré- Traitement Traitement Nitrification
traitement primaire avec 3 du carbone tertiaire
ou sans réactify]
physico- -
chimiques y S |
Nigification/
dénunification en

1 ou 2 celluies

Pré- Traitement biolo- Nitrification Dénitrifi-
traitement gique secondaire tertiaire cation
+/- poussé

(lit bactérien,
boue activée
moyenne ou tres
forte charge)

Figure 2 : Insertion des biofiltres dans une fili¢re de traitement

L’étude de trois sites oir sont implantés des Biostyrs a permis d’évaluer :
e les performances de ces installations et les facteurs limitants ,

» les bases de dimensionnement et les contraintes d’exploitation.

Présentation des installations suivies

Les sites étudiés seront dénommés par Stations A, B et C. IIs se différencient par la filiere de
traitement a I’amont du Biostyr et par le type de traitement demandé.

Leurs principales caractéristiques sont :
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Station A

Station B

Station C

Année de misc en route

1691

1992

1995

Capacité de traitement

14 000 éq.hab

200 000 éq.hab

700 000 éq.hab

Type de traitement

nitrification -
dénitrification

secondaire

nitrification secondaire
/ tertiaire

nitrification lertiaire

Filicre
de traitement

Effluent brut

PRE-TRAITEMENT

DECANTATION
PRIMAIRE

BIOFILTRE

Effluent traité

Effluent brii

PRE-TRAITEMENT

Effluent brut

PRE-TRAITEMENT

BOUE ACTIVEE
Tres forte charge

DECANTATION
SECONDAIRE

BIOFILTRE

Effluent traité

DECANTATION
PRIMAIRE

BOUE ACTIVEE
Moyenne churge

DECANTATION
SECONDAIRE

BIOFILTRE

+

Effluent traité

Principales
caractéristiques des
biofiltres

- 5 cellules

- surface : 16,25 m’

~ hauteur de
matériau : 3 m

- 1 surpresseur par
filtre

. rampe d'aération dans
le massif

15 cellules

- surface : 62,5 m’

+ hauteur de
matériau : 2,5 m

+ 2 turbo-compresseurs

{dont 1 de secours)
pour i‘ensemble
des cellules

+ § cellules

- surface : 111 m?

* hauteur de
matériau : 3 m

+ alimentation a débit
constant

. I compresseur a
anncaux liquides
par filtre

Niveau de rejet demandé

f, NK3, NGLI

e, NK2

NK2

Tableau 1 : Caractéristiques des trois biofiltres nitrifiants étudiés

La station A est la premiere réalisation en vraie grandeur de ce type de traitement. Depuis, des
améliorations ont été apportées, notamment sur I'optimisation du systéme (régulation air et
eau) et sur la facilité d'exploitation (mesure de pertes de charge - logiciel de pilotage et de

suivi).

Caractéristiques des effluents
et performances sur I'étage biofiltration

Qualité des effluents a traiter

Les principaux résultats sont :
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Station A Station B Station C
pH 7,7 7,6 7.4
TAC 380 (30°F) 640 (52°F) 385 (31°F)
(Concentrations en mg/l)

Nk (mg/) 46 67 28
NH,* (mg/l) 35 (76 %*) 58 (87 %*) 22 (80 %*)
DCO;, (mg/l) 341 293 104
MES (mg/l) 105 130 40

(*) : % d'ammonification

Tableau 2 : Qualité des effluents d’entrée des biofiltres

Les eaux a traiter ont des concentrations différentes dues essentiellement au traitement amont
retenu et au degré de dilution de 'effluent.

Sur le paramétre azote :

L'abattement sur l'étage amont (Stations B et C) est di principalement & de I'assimilation
bactérienne. La différence entre les 2 stations (67 et 28 mg/l) s'explique par une forte
concentration des effluents a l'entrée de la station B, accentuée par des retours chargés en
azote liés a la présence d'un digesteur dans la filiere de traitement des buses. La station C
traite des effluents relativement dilués (d'un facteur 2).

Sur la pollution carbonée et particulaire :

Les abattements classiquement retenus sur les traitements amont sont de 30 % pour la DCO et
60 % pour les MES pour un traitement primaire sans adjonction de réactifs physico-chimiques.
Pour les stations B et C, des rendements supérieurs a2 75 % sur les MES et 60 % sur la DCO
peuvent étre obtenus, fonction du domaine de charge retenu. Ce dernier point n'explique pas
les différences élevées de concentration en DCO et MES. Elles sont essentiellement dues,
pour la station B, a la surcharge hydraulique du clarificateur secondaire.

Qualité des eaux traitées et rendements

La qualité des eaux rejetées est fonction du traitement prévu :

| Station A I StationB |  Station C
QUALITE DES EFFLUENTS DE SORTIE
(Concentrations en mg/l obtenues)
Nt 14 (20)* 59 27
Nk 3,5(05)* 12 (10)* 5,4 (3,5)*
NH," 0,5 11,5 1,3
DCO, 68 (50)* 65 (90)* 68 (65)*
MES 11 12 26 (10)*
RENDEMENTS OBTENUS
(en %)
Ny 70 % (64)* 12 % 12,5 %
Nk 92 % (91)* 82 % (76)* 82 % (81)*
DCO, 80 % (88)* 78 % (54)* 39 % (29)*
DCO;, 73 % 78 % 36 %
MES 89 % 91 % 42 %

(*) : Les valcurs entre parenthéses correspondent aux données prévisionnelles retenues lors du dimensionnement

Tableau 3 : Qualité des eaux de sortie des biofiltres
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Station A :

¢ Les faibles concentrations en azote total obtenues respectent le niveau de rejet demandé
pour l'azote.

e Le non respect du niveau "f" (DCO) est d@ a la charge appliquée trop élevée.

o Les résultats confirment l'effet remarquable de la biofiltration sur la rétention des
MES.

Station B et C:
Les performances sont différentes et s'expliquent

o Sur les MES, par l'absence de maturation du biofilm sur la station C. Les résultats ont
été obtenus quelques mois aprés la mise en route. Les concentrations dans le rejet sont
actuellement de J'ordre de 10 mg/l.

o Les différences importantes en NH4* de sortie sont liées & des charges appliquées
différentes et accentuées par d'autres facteurs influencant la nitrification.

¢ Le non-respect en Nk sur la Station C est dii a une sous-évaluation de 1’azote organique
lors du projet de dimensionnement trop faible.

o e faible rendement en DCOg sur la Station C est dii & une concentration d'entrée
proche de la fraction réfractaire (de I'ordre de 25 mg/l).

Analyse des résultats

Charge hydraulique

Les paramétres de fonctionnement mesurés sont les suivants :

Station A | Station B | Station C
Valeur mesurée | Moyenne (m/h) 32 2 6,25
Dimensionnement Moyenne (m/h) 3.9 2.2 6.3
Pointe (m/h) 7,9 32 79

Tableau 4 : Charges hydrauliques de dimensionnement et mesurées

Les vitesses constatées sont proches des vitesses moyennes de dimensionnement. Les vitesses
maximales admissibles en régime stabilisé n'ont pas pu étre vérifiées.

Les vitesses de passage interviennent directement sur les charges appliquées et sur les pertes
de charges. Elles sont étroitement liées A la qualité de 1'eau a traiter. ( DCO,, et MES ).
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Figure 3 : Relation entre la qualité de I’effluent d’entrée et la vitesse de passage

La trés faible vitesse observée pour la station B est due a une concentration en MES recue par
les biofiltres trés importante.

Le traitement d'effluent peu chargé en MES autorise des vitesses de passage importantes et e
facteur limitant devient la perte de charge liée a I'hydraulique.

Nitrification

Les principaux résultats donnent :

Station A Station B Station C
-Charge appliquée Ng 0,50 1,08 1,30
Charge NH* 0,36 0,94 1,04
DCO/NH," 5,50 2,10 2,50
Oxygene (Nm® d'air/kg NH;* appliqué) 576 140 200
Rendement NH,* 98 % 81 % 95 %

Tableau 5 : Facteurs influengant la nitrification
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Figure 4 : Relation charge appliquée/charge éliminée en NH,’

La représentation graphique (figure 4) montre que la charge éliminée pour chaque biofiltre
atteint une valeur limite différente en fonction du niveau de charge organique appliqué.
On retiendra :
e nitrification secondaire (Station A) : 0,55 40,6 kg NH," éliminé / m’ de matériau aéré.j
e nitrification secondaire / tertiaire( Station B) : 0,9 kg NH,* éliminé / m’ de matériau
aéré j

e nitrification tertiaire (Station C) : 1,2 kg NH," éliminé / m® de matériau aéré j

Ces différences sont essentiellement liées a la quantité de carbone apportée pour la Station A,
avec un ratio plus faible dans la partie nitrifiante 1ié a l'assimilation d'une partie du carbone
organique par la dénitrification.

Les différences entre les stations B et C s'expliquent par une sous-oxygénation pour la
station B.

Dénitrification : Cas de la station A - filtre Nit/DNit

1! convient d'étre prudent sur les données présentées, puisqu'elles sont issues d'un biofiltre &
double fonction (nitrification - dénitrification en une seule étape), utilisant comme seule
source carbonée la matiére organique contenue dans l'effluent a traiter. Des cinétiques plus
rapides et donc des charges éliminées plus importantes peuvent étre obtenues par ajout de
substrat carboné rapidement assimilable (post-dénitrification).

Sur une installation & deux étages, la charge applicable en NO; dépend du taux de
recirculation et des concentrations de l'effluent a traiter.

Le rendement escompté implique un taux de recirculation qui doit étre compatible avec
I'hydraulique de I'installation. La charge éliminée en nitrates sera, par ailleurs, limitée par le
carbone disponible.

Les principaux résultats sont :
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Observé | Dimensionnement
Charge appliquée 0.7 0.7
(kg NO3/m* de matériau non-aéréfj) ’ ’
Charge éliminée 07 B
(kg NO3/m® de matériau non-aéré/j) ’
Rendement sur le biofiltre 68 % 75 %
Rendement sur 1'étage dénitrifiant 100 % ---
DCO/NO;y 8 —
Taux de recirculation 220 % 300 %

Tableau 6 : Résultats de dénitrification sur la station A

La dénitrification s’effectue par l'intermédiaire des bactéries hétérotrophes et en milieu
réducteur. Les vitesses sont principalement fonction du carbone organique disponible,
appréci€ par la DCO soluble.

Sur I'installation A, la source carbonée est apportée par I’effluent issu du traitement primaire.
La dénitrification optimale nécessite un ratio DCOs/NOs de 7,5 comme le montre le
graphique suivant :

100 &~ - s @ [ I | ]
95
90 .
85
80
75 .
70 v

5 6 7 8 9 10

DCOs/NO3-

Rendement de
dénitrification (%)

Figure 5 : Optimum de dénitrification du biofiltre

La quantité de carbone disponible (DCOs) détermine le flux de NO3- i recirculer, et donc le
taux de recirculation a appliquer.

Autres données et principes d'exploitation

Aération

Les apports d’oxygeéne doivent étre suffisants pour nitrifier les composés azotés. Ils sont
fonction :
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o du rendement d’oxygénation de I’installat
e de la quantité de DCOs restant a oxyder,

e de la quantité d’azote a nitrifier.

Les bases de dimensionnement sont :

ion (fonction de la hauteur d'eau, ...),

Apports en oxygene Station A | Station B | Station C
Nm’® d’air/kg NH,* appliqué 260 210 150
Tableau 7 : Bases de dimensionnement de ’aération
de lexploitation dune partie des données représentatives dun

Réalisée a partir

fonctionnement stable, la représentation graphique du rendement en NH," en fonction des

apports en oxygene est la suivante :

100

95

85

© Station A
80

Rendement de nitrification (%)

75

70

m Station B 4 Station C

0 50 100 150 200 250 300 350

400 450 500 550 600 650 700

Nm3 d'air/kg NH4+ appliqué

Figure 6 : Influence de I'aération sur ie rendement de nitrification

L'analyse des données et des conditions de fonctionnement des installations (charges élevées
en carbone, sur-oxygénation) révele les valeurs minimales suivantes :

e station A : de l'ordre de 250 Nm® d'air / kg de NH," appliqué

e station B : de l'ordre de 200 Nm* d'air / kg

de NH," appliqué

o station C : de 'ordre de 140 2 150 Nm® d'air / kg de NH," appliqué

Lavages
La gestion des lavages est I’étape délicate et im
particuliére de la part de ’exploitant.

Un lavage est constitué d'une succession de p
durée données. On distingue généralement un
ringage.
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Les lavages ordinaires sont déclenchés aprés une période fixe de filtration. La vitesse de
colmatage du biofiltre dépend de nombreux parametres et, en particulier :

¢ des charges appliquées en MES et DCO, ce dernier facteur étant peu important dans le
cas de filtres nitrifiants ;

e de la vitesse hydraulique.

Le degré de colmatage peut étre facilement observé grice a la mise en place de mesures de
perte de charge. Celles-ci permettent de déclencher un lavage lors du colmatage prématuré
d’un filtre, mais aussi de vérifier I’efficacité d’un lavage par le retour a une perte de charge
initiale.

La perte de charge globale est fonction :

o de la perte de charge hydrauligue, due a la vitesse de filtration a travers le massif
filtrant ;

e de la perte de charge liée a I'ensemencement du matériau-support ;

e de la perte de charge liée a I’encrassement du massif filtrant.

Lors des lavages, le principal facteur limitant, lié au dimensionnement, est le volume de la
béche de stockage des eaux sales. En effet, le temps de vidange de cette biche conditionne le
nombre de lavages journaliers possible.

Les quantités disponibles sont :

Station A Station B Station C
m® d’eau/m® de matériau* 4 3,6 52

* volume de la bache de stockage des eaux sales sur le volume en matériau d'un filtre

Tableau 8 : Volume d’eau disponible pour les lavages (bases de dimensionnement)

En nitrification tertiaire, le colmatage résulte principalement de la rétention des matiéres en
suspension. Un lavage doit extraire la quantité de MES retenue dans la cellule pour permettre
le retour a la perte de charge initiale. I est nécessaire d’optimiser la quantité d’eau utilisée par
le lavage, afin d’éviter une dilution des eaux sales qui alourdirait leur traitement.

Les investigations précises menées sur les cycles de lavage ont mis en évidence un certain
nombre d’informations importantes :

e Un lavage est spécifique pour un traitement donné, voire une filiere de traitement
donnée.

e Un lavage est capable d’extraire une quantité maximale de matiéres en suspension,
comme le montre I'exemple suivant :
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Figure 7 : MES extraites par un lavage en fonction des MES retenues dans le filtre

La durée de filtration ne doit pas permettre de retenir dans le massif un flux de MES supérieur
a ce qui peut étre extrait par une séquence de lavage.

Les cycles de lavage étudiés ont montré que :
o la durée du pré-lavage doit étre importante (cependant, une attention particuliére doit
étre portée aux risques d’expansion du massif entrainant des pertes de matériau).
» ]a vitesse de lavage influence son efficacité ainsi que la présence de phases simultanées
air/eau.

Les quantités d'eau utilisées sont fonction du type de traitement et de 'optimisation des
lavages.

Station A | Station B | Station C

m® d’eau / m® de matériau 2,05 33 3
% d’eau de lavage / eau traitée 28 % 48 % 7%

Tableau 9 : Volume d’eau réellement utilisé pour les lavages

Les différences de pourcentage d'eau de lavage par rapport a I'eau traitée sont liées :
e pour la station A, a la sous-charge hydraulique

e pour la station B, & une surcharge en pollution carbonée et a une mauvaise optimisation
du fonctionnement global de I'installation,

o pour la station C, a des vitesses de fonctionnement élevées (nitrification tertiaire).

Consommation énergétique

La consommation énergétique sur I'ensemble de la filiére eau se répartit de la fagon suivante :

Station A | Station B | Station C
Relévement 6 % 6 % 8 %
Premier étage 2% 42 % 33 %
Biofiltre 92 % 52 % 59 %

Tableau 10 : Répartition de la consommation énergétique des stations
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Les faibles pourcentages du poste aération sont occasionnés par un relevement des eaux a
traiter pour la station C et par la circulation des nitrates pour la station A.

Les consommations spécifiques sont les suivantes :

Station A Station B Station C
kW/kg DCO; éliminé 2.8 2,03 8,25
kW/kg NH," €liminé 24 12,5 92

Tableau 12 : Consommations spécifiques

La station A présente des consommations spécifiques importantes dues a une mauvaise
optimisation du poste aération. La comparaison des consommations spécifiques avec d'autres
installations doit tenir compte du type de traitement.

Conclusion

Les performances obtenues sur le traitement de l'azote par des Biostyrs sont correctes et
confirment l'intérét de la biofiltration dans ce type de traitement.

Des biofiltres, développés par d'autres constructeurs, seront prochainement étudiés par le
Cemagref.

L'étude des trois installations permet de dégager les principales valeurs suivantes :

Charges appliquées Vitesses
(kg de NH,;" / m’ de matériau.j) (en m/h)
nitrification secondaire 0,7 3
nitrification tertiaire 1 62a8

Tableaun 13 : Conditions de fonctionnement

Un certain nombre de parametres influencent les performances de nitrification et en
particulier :

o J'aération,
» la charge appliquée en carbone organique,
o d'autres paramétres comme le pH, le TAC et la température.

Ces derniers n'ont pas suffisamment varié durant les mesures pour pouvoir discerner leur
incidence sur le rendement de nitrification.

La dénitrification a pu étre étudiée sur une installation en pré-dénitrification ou les
performances dépendent de la quantité de carbone disponible apportée par l'effluent aprés
traitement primaire. L'optimum de la dénitrification se situe pour un ratio DCOs/NO3’
supérieur a 7,5.

D’une fagon générale, I'efficacité de la biofiltration est conditionnée par la qualité de
I’exploitation, qui nécessite un personnel compétent et attentif.
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Résumé - Les installations de lagunage naturel dimmensionnées pour traiter le carbone
éliminent une fraction importante de l'azote. Les mécanismes responsables de cet
abattement sont discutés. Partant de données recueillies sur un échantillon représentatif
d'installations frangaises (600-700 EH) et de suivis détaillés de quelques sites sur un cycle
annuel, l'aspect saisonnier de I'abattement en azote est présenté. Les meilleurs résultats
sont obtenus au printemps et en été avec un abattement global pouvant dépasser 70 % et
des concentrations en N-NH4" couramment dix fois inférieures a celles de la période
hivernale.

Abstract - Waste stabilization ponds designed for carbon removal are also able to remove
an important fraction of nitrogen load. Biological processes involved in this nitrogen removal
are discussed. Based on a survey of peformances of french ponds (representative sample in
the range 600-700 PE) and a set of data collected on year cycles, seasonal aspects of
nitrogen removal are presented. The best results are obtained in spring and summer with a
nitrogen load removal up to 70 %(possibly above) and concentrations frequently ten times
lower than in winter.

Introduction

Le lagunage naturel est un procédé extensif de traitement des eaux usées fondé sur un
écosystéme constitué principalement d'algues microscopiques, de bactéries aérobies et
anaérobies et d'une microfaune adaptée. Le rayonnement solaire est utilisé comme source
énergétique pour la production de I'oxygene par photosynthése par les algues microscopiques
qui peuplent les bassins.

L'objectif assigné au procédé est d'abord l'élimination de la fraction carbonée de la matiére
organique présente dans les effluents ; cependant, on peut observer qu'une part importante de
l'azote est transformée ou éliminée. Les activités biologiques intervenant en lagunage naturel
sont dépendantes d'une série de parametres extérieurs tels que l'ensoleillement, la température,
le vent..., dont les variations ont un impact direct sur les réactions chimiques et biochimiques
mises en jeu. Il en résulte une influence saisonniére marquée sur le devenir des nutriments,
notamment sur l'azote dont I'abattement peut &tre important en période estivale.
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Les réactions qui interviennent dans 1'élimination de l'azote ne sont pas maitrisées en lagunage
naturel et les installations ne sont pas congues pour délivrer un niveau précis de concentration
en sortie.

L'objet de cette synthése est de présenter les résultats observés sur l'azote a partir des
nombreuses données accumulées sur le lagunage depuis une quinzaine d'années. Les
performances obtenues sont mises en relation avec la saison, les caractéristiques de
fonctionnement des installations et leur 4ge.

Mécanismes de l'élimination de l'azote

En lagunage naturel, les processus intervenant dans I'élimination de l'azote sont complexes ;

ils reposent sur le métabolisme des organismes présents dans le milieu et sur les conditions

physico-chimiques rencontrées. Les principales causes d'abattement de l'azote ammoniacal

sont généralement attribuées aux phénomenes suivants (Middlebrooks et al, 1982 ; Reed,

1985) :

e - stripping de 'ammoniac gazeux dans I'atmosphere ;

e nitrification couplée a la dénitrification ;

o assimilation par les algues et les bactéries ;

e rétention de l'azote organique décantable dans les sédiments (relargage ultéricur d'une
fraction importante en azote ammoniacal par digestion anaérobie).

La part relative d'élimination de l'azote représentée par chacun de ces mécanismes reste mal
définie et peut varier en fonction de facteurs tels que la température, le pH, la charge
organique, la charge en azote, la stratification, la quantité d'algues et le temps de séjour.
Compte tenu de la complexité de I'écosysteme et des longs temps de séjour dans les bassins, il
est évident que tous les mécanismes évoqués précédemment interviennent simultanément. Il
est cependant possible de détailler un peu plus ces mécanismes.

Le fait que l'on observe en sortie de lagunage de trés faibles concentrations de nitrites et de
nitrates suggere que la nitrification n'intervient que comme une étape intermédiaire (Reed
S.C., 1985). De fait, les nitrates sont éliminés par dénitrification par des bactéries présentes
dans le milieu, dans les zones anoxiques (tranche inférieure de la hauteur d'eau ou méme dans
les sédiments) et par assimilation par les algues. Dans ce dernier cas, 1'azote est
momentanément stocké sous forme organique ; il subira ultérieurement une ammonification et
le cycle complexe pourra recommencer.

Santos (1985) releve les concentrations en nitrites les plus importantes en hiver et au
printemps sur les bassins de lagunage facultatif et sur les bassins de maturation. Néanmoins, il
n'est pas possible de définir plus précisément la part d'azote éliminée par la réaction de
nitrification-dénitrification du fait du manque de travaux sur l'intensité de la dénitrification.
En dehors de la période hivernale, la nitrification doit certainement avoir lieu puisque toutes
les conditions sont réunies pour que les bactéries autotrophes se développent avec, pour seule

N

limite, 1a quantité de substrat N-NH4" A nitrifier.
Une voie importante d'élimination de 1'azote ammoniacal serait selon la littérature (Pano A. et

al, 1982 ; Middlebrooks et al, 1982) Ia volatilisation sous forme de gaz ammoniacal. Le taux
de gaz ammoniac transféré vers 'atmosphere dépend principalement du pH. En présence d'une
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forte activité photosynthétique, les pH sont nettement basiques' et déplacent I'équilibre de
'équation NH," + OH <> NH;" + H,O vers I'ammoniac gazeux. Le modele proposé par
Middlebrooks et al. (1982), testé sur des installations pilotes au Brésil (Silva et al, 1995 ;
Soares et al, 1996), a fourni un bon accord entre les valeurs expérimentales et les valeurs
calibrées, dans le cas des bassins facultatifs et des deux premiers bassins de maturation.

La part d'azote utilisée par les algues reste limitée et ne dépasse pas 10 % de l'azote éliminé.
La diminution de l'azote ammoniacal reste cependant liée a la concentration d'algues. Tous les
parametres qui peuvent affecter la biomasse algale (température, lumiere,...) interviennent
directement dans les mécanismes d'élimination de I'azote.

Méthodologie d'acquisition des données

Les résultats présentés ci-aprés proviennent soit de données recueillies sur un lot important
d'installations réparti sur le territoire national, soit du suivi régulier de quelques installations
dans le cadre d'études approfondies.

On distingue ainsi trois sources de données distinctes correspondant aux travaux suivants :

¢ Une synthese sur les performances du lagunage en France menée dans le cadre d'un groupe
de travail regroupant les SATESE, le Cemagref, les Agences de I'Eau et I'ENSP.
L'échantillon des lagunes comprend 178 installations sur lesquelles on dispose des résultats
provenant de bilans 24 h avec mesure des flux a I'entrée et a la sortie. La taille moyenne
des installations est de 600 EH (77 % de I'échantillon < 1000 EH), la filiére étant constituée
de trois bassins dans 60 % des cas et deux bassins pour les 35 % restants. La charge
organique moyenne des installations est de 25 kg DBOr/haj, soit 50 % de la charge
nominale.

o Des études menées par le Cemagref sur l'origine des dysfonctionnements observés sur les
bassins de lagunage naturel avec le suivi intensif (fréquence des prélévements variant de |
a 3 semaines sur 15 mois avec mesure d'une série de parametres, dont les formes de 'azote
et la chlorophylle).
La premiére étude, réalisée en 1987-1988, concerne l'installation de Saint-Pierre-d'Aurillac
(Gironde), lagune a trois bassins dimensionnée pour 1100 EH et recevant environ 45 % de
sa charge organique nominale.
La seconde étude, réalisée en 1991-1992 dans le département du Tarn-et-Garonne concerne
trois installations d'une capacité allant de 400 a 1500 EH, comprenant chacune deux bassins,
el recevant une charge organique correspondant a 60-70 % de leur valeur nominale.

e Le suivi a long terme de !'installation de Vauciennes (Oise) dans le cadre d'un programme
d'étude sur le vieillissement des installations de lagunage naturel. Le site de Vauciennes a
fait I'objet d'un suivi régulier d'octobre 1981 (soit 20 mois apreés sa mise en eau) a février
1996, avec un a deux bilans de 48 h par an. Les mesures sont effectuées chaque année a
une période différente, ce qui conduit & une répartition homogeéne des données suivant les
mois de l'année. Au cours d'un peu plus de 14 ans de suivi, la charge organique de
I'installation est passée de 10 4 40 % de sa valeur nominale.

! En France, dans les lagunes, des pH supéricurs 2 9 sont trés fréquents au plus fort de 1"activité photosynthétique
et peuvent atteindre des valeurs supéreures a 10.
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Résultats et discussions

Le devenir de I'azote et les fluctuations saisonniéres seront essentiellement abordés au travers
du parametre azote ammoniacal qui parait le critere d'appréciation le plus représentatif. En
tout état de cause, les concentrations et azote nitreux et nitrique sont trés faibles, voire nulles
la plupart du temps. De plus, pour nombre de bilans pris en compte, nous ne disposons pas de
I'analyse des formes oxydées de l'azote ; il serait donc illusoire d'analyser les variations de
concentration observées.

Influence combinée de la charge organique et de la saison

A partir des données de I'échantilion des 178 lagunes réparties sur le territoire national, on
observe sur les moyennes en azote ammoniacal des eaux traitées (calculées avec les
concentrations) des différences marquées entre été (21 juin-21 septembre) et hiver (21
décembre - 21 mars). En été, la valeur moyenne de la concentration de N-NH," est de 7.2 mg/l
alors qu'elle atteint 20.8 mg/l en hiver. Automne et printemps présentent des moyennes
presque identiques aux environs de 15 mg/l.

L'influence combinée de la charge organique appliquée et de la saison est traduite dans la
figure 1. On y observe deux familles de points : en été, quelle que soit la charge organique
appliquée, les concentrations en azote ammoniacal demeurent comprises dans une gamme 0-
15 mg/l ; en hiver, on discerne une plus grande dispersion avec une tendance a l'accroissement
des concentrations avec la charge appliquée. Cette observation est d'autant plus remarquable
que, pour nombre d'autres parametres, la dispersion des points ne permet la mise en évidence
d'aucune relation avec la charge organique appliquée. L'abattement de 'azote en été apparait
donc indépendant de la charge organique appliquée, elle-méme directement lie a la charge en
azote.

A5 o g e e e i e -
40 5 &
35+ . 9. e S——— S o i
. 30+ S T o
é e o © o
E 25 +
E 20 Q. 4
. o
= 15 +- . 3 CN‘ o A " & A s SRR S S
A B b A4 AETE
10 + ; n i 4 ab - o HIVER
o Ak N 4 . A i Y B Vauciennes ETE
5o . AA‘ x ‘:4: 2 Ak g3 Vauciennes HIVER i
& A A 4 A : T T i
0 1 t f } 1
0 10 20 30 40 50 60 70 80

charge organique en kg DBO/ha j

Figure 1 : Azote ammoniacal en sortie de lagunages naturels en fonction
de la charge organique appliquée (été et hiver)
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Evolution du taux d'azote ammoniacal au cours d'un cycle annuel

La figure 2 présente les résultats obtenus en Tarn-et-Garonne en sortie de deux installations de
caractéristiques voisines en taille (400 et 500 EH) et en charges appliquées, soumises & des
conditions climatiques analogues. Les températures moyennes de l'eau enregistrées sur
I'ensemble du cycle sont reportées sur le méme graphique.

On constate que les évolutions sont similaires avec un maximum en février et les valeurs les
plus faibles sur la période juillet-septembre. La position décalée des minima peut s'expliquer
en partie par une décroissance plus rapide de la population algale sur lI'un des sites. On
observera par ailleurs une corrélation évidente avec la température, méme si l'abattement
maximum n'intervient pas simultanément avec la pointe de température.

Le troisiéme site du Tarn-et-Garonne présente des évolutions saisonniéres analogues aux deux
cas précédents.
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Figure 2 : Evolution comparée de I’azote ammoniacal en sortie de lagunes & deux bassins
(St Aignan et Villebrumier en Tarn & Garonne)

Sur la lagune de Saint-Pierre-d'Aurillac, nous disposons de données sur un cycle annuel et sur
chacun des trois bassins. L'évolution des concentrations en N-NH;" sur chacun des bassins est
illustrée par la figure 3.

Le premier bassin présente assez peu de variations et l'effet saisonnier est peu perceptible.
Ceci s'explique en partie par la présence de dysfonctionnements cycliques avec impact direct
sur la biomasse algale. Des conditions de fonctionnement plus stables laisseraient
probablement apparaitre des fluctuations saisonniéres visibles sur le premier bassin ainsi
qu'on a pu l'observer sur d'autres installations.

On observe par contre une influcnce saisonniere trés marquée sur les bassins 2 et 3 ou la

concentration en azote ammoniacal devient faible dés le mois d'avril et quasi nulle en période
estivale. On notera également les remontées brutales dés le mois de septembre.
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Figure 3 : Evolution comparée de I’azote ammoniacal sur les trois bassins de la lagune

de St Pierre d’Aurillac

Relation chlorophylle et azote ammoniacal

Méme si la part d'azote assimilée par les algues demeure faible, les parametres chlorophylle a
et N-NH,4" apparaissent 1iés comme l'illustre la figure 4 qui fournit les évolutions comparées
sur un cycle annuel. L'augmentation de température favorise la croissance de la biomasse
algale et, par voie de conséquence, conduit & des pH €levés déplagant les équilibres chimiques
vers 'ammoniac avec possibilité de volatilisation. Une forte production d'oxygeéne consécutive

a la photosynthése peut aussi favoriser la nitrification.
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Figure 4 : Evolution comparée de la chlorophylle a et de N-NH4 sur le bassin 2

de la lagune de St Pierre d’Aurillac

Ainsi, les fortes croissances de plancton au printemps sont en correspondance avec une
diminution rapide de I'azote ammoniacal. En été, la relation devient nettement moins évidente,
les phénomenes d’élimination de I’azote devenant alors peu liés avec les algues et provenant

d’origines diverses comme évoqué plus haut.
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Présence de lentilles d'eau

La couverture des bassins par des lentilles d'eau constitue une barriére a la pénétration de la
lumiére qui empéche la photosynthése, et donc supprime rapidement la source d'oxygénation.
En conséquence, les bassins deviennent anaérobies et 'azote est évacué principalement sous
forme ammoniacale.

Les performances constatées sur des installations ou I'on observe une couverture totale ou
partielle de lentilles démontrent clairement la détérioration de la qualité des eaux traitées avec
notamment I'augmentation des concentrations en azote ammoniacal.

Méme si une part de l'azote est utilisée par les lentilles, I'abattement par cette voie demeure
limité et ne devient significatif qu'avec une récolte réguliére.

Rendement d'élimination de l'azote

Comme il a été montré plus haut, les performances épuratoires sur I'azote en lagunage naturel
sont trés dépendantes de la saison. En raison des trés longs temps de séjour en lagunage
naturel, I’obtention d'un rendement précis est difficile a obtenir et est souvent critiquable.
Néanmoins, en effectuant les calculs sur les flux pour tenir compte de la non-conservation des
débits, I'abattement moyen en azote sur un cycle annuel se situe entre 60 et 70 % et peut

dépasser 75 % en période estivale.

Afin de mesurer les effets combinés de l'augmentation progressive de la charge organique
appliquée et du vieillissement d'une installation, les résultats du suivi du site de Vauciennes
sur dix années sont présentés sur la figure 5. Les abattements en azote global ont été séparés
en deux classes : période hivernale (novembre a avril) et période estivale (juin a novembre).
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Figure 5 : Evolution sur 10 ans de la charge appliquée en Nkj et des rendements en azote global
sur Pinstallation de Vauciennes

En été, I'abattement de l'azote se situe aux environs de 70 % avec trés peu de variations liées a
I'dge de linstallation. En hiver, les rendements sont nettement inféricurs et décroissent
progressivement de 60 a 15 % au cours des années alors qu'une sensible augmentation des
charges organiques admises intervient dans la décade considérée. Méme si ces résultats sont
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globalement en concordance avec les tendances relevées sur [’échantillon d'installations
francaises présenté plus haut, les faibles valeurs de rendement observées en hiver a
Vauciennes lors des dernieres années laissent supposer que l'dge intervient pour partie dans le
bilan d'élimination de l'azote (relargage de N-NH;" du sédiment).

Conclusion

Le bilan des performances du lagunage naturel établi sur un échantillon représentatif des
installations frangaises (taille moyenne : 600-700 EH) montre que les abattements moyens
s'établissent & 60-70 % pour un taux de charge organique moyen de 50 % et avec un dge
d'installation d'environ quatre ans au moment des mesures.

En sortie de lagunage, 1’azote se trouve principalement sous forme d’azote ammoniacal.
L’azote organique particulaire, présent en petite quantité, est lié au rejet d’algues. On trouve
généralement de tres faibles concentrations sur les formes oxydées, nitrites et nitrates.

Les variations saisonniéres sont trés marquées et traduisent l'évolution d'un systeme
biologique, soumis aux contraintes naturelles (ensoleillement, température notamment). Les
écarts de concentration sur 1’azote ammoniacal entre le maximum hivernal et le minimum
estival atteignent couramment un facteur dix. Les écarts les plus marqués sont observés avec
des eaux usées concentrées rencontrées dans les réseaux strictement séparatifs. Les
abattements les plus significatifs interviennent dans les bassins ot la charge organique est la
plus faible, le bassin 2 et le bassin 3, l'action du bassin 1 étant plus variable et liée au maintien
de son niveau d'oxygénation.

Plusieurs mécanismes biochimiques et chimiques agissent simultanément pour aboutir a
I’élimination de 1’azote dans les lagunes, mais leur part respective reste mal définie. La
nitrification, par exemple, intervient, mais ne peut étre quantifiée dans un bilan global, les
nitrates étant réduits simultanément.

Le procédé de traitement par lagunage naturel congu pour répondre a des objectifs de qualité
correspondant au niveau d est aussi capable d’éliminer une fraction importante de 1’azote.
L’inconvénient des variations saisonniéres d’abattement sur 1’azote est en partie compensé par
I’obtention des meilleures performances au moment de I’étiage lorsque les milieux récepteurs
sont les plus sensibles. Comparé a d’autres filieres adaptées aux petites collectivités (lits
bactériens, lagunage aéré, disques biologiques,...), le lagunage naturel apportera donc souvent
de meilleurs rendements sur I’azote.
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Résumé - Les procédés dits “rustiques” intéressent les collectivités rurales, car leur
exploitation est simple et peut étre réalisée en un temps réduit. Les systémes alternatifs au
lagunage naturel et répondant a ces critéres sont des filieres de traitement biologiques a
cultures fixées sur supports fins. lls fonctionnent toujours a trés faibles charges organiques
par unité de surface et se caractérisent, le plus souvent, par au moins deux massifs filtrants,
alternativement alimentés, puis mis au repos pour une durée équivalente. En conditions
normales de fonctionnement, ils sont capables d'assurer la nitrification de la majeure partie
des composés azotés réduits. L'examen des concentrations respectives d'ammonium et de
nitrates en sortie est méme considéré comme un excellent indicateur de la « bonne santé »
des dispositifs.

Abstract - “Rustic” wastewater treatment systems are well adapted for rural communities
because their operation is simple and not time consuming. Alternatives to Waste
Stabilization Ponds (WSP), which conform to the same criteria are systems which can be
classified as attached growth cultures on fine media type. They are always designed for a
low organic load per unit surface area and most of the time they consist of at least 2 filter
media units alternately fed and put in resting for the same duration of time. In normal
functioning, they are able to nitrify most of the reduced nitrogen compounds. Ammonia and
nitrates outlet concentrations can be considered as an excellent indicator of the « good
health » of the filters.

Qu'est-ce qu'un procédé rustique ?

La capacité financiere des petites collectivités a investir dans des systémes d'épuration, mais
surtout a assurer la rémunération de la main-d'ceuvre indispensable a leur bon fonctionnement
est limitée. De ce fait, la solution technique présentant. a performance égale, les contraintes
d'exploitation les plus faibles et les plus simples, est la meilleure.

La rusticité¢ d'une filiere d'épuration s'entend essentiellement comme la possibilité, pour un
personnel :
- peu qualifié (sans spécialisation particuliére, mais néanmoins motivé et capable de
comprendre les principes généraux de fonctionnement du procédé dont il a la charge) ;
- de l'exploiter en un temps réduit {(de I'ordre de 300 heures par an pour une station
d’environ 500 équivalents habitants et de 400 hecures pour unc 1000 équivalents
habitants).
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Il est difficile de hiérarchiser les criteres qui témoignent du niveau de rusticité d'une
installation ; nous en citerons deux essentiels :

- 'absence d'élément électromécanique, en dehors de pompes de relévement parfois
indispensables pour aborder la filiere de traitement, une installation congue pour
fonctionner sans énergie électrique est un gage de simplicité d'exploitation et de
maintenance ;

-un fonctionnement a trés faible charge, indispensable au maintien d'une forte
capacité tampon permettant de s'adapter a des a-coups de charges non prévus.

Le lagunage naturel, aujourd'hui répandu a prés de 2 500 exemplaires parmi les collectivités
inférieures a 2 000 Equivalents Habitants (EH), répond de maniére idéale & ces deux critéres.
Néanmoins, le lagunage ne donne pas satisfaction dans tous les cas, notamment lorsque le
rejet s'effectue dans un petit cours d'eau pour lequel un niveau "d" n'est pas suffisant. En été et
en situation d'étiage, il se peut que des concentrations élevées d'algues affectent sa qualité. Par
ailleurs, le colt de réalisation des digues (dont le profil est indépendant de la taille des
bassins) devient rapidement prohibitif, surtout si le terrain en place n'est pas suffisamment
argileux pour garantir au moindre cofit une bonne étanchéité des ouvrages dont l'emprise au
sol est élevée.

Pour toutes ces raisons, de nouvelles techniques, tentant de répondre plus ou moins
parfaitement aux critéres énoncés précédemment, sont apparues depuis une petite dizaine
" d'années.

La plus connue est la technique appelée « infiltration percolation » sur sable, largement décrite
par les Agences de l'eau (1993).

Il s'agit en fait de processus ou mécanismes qui, par extension plus ou moins bien appropriée,
sont devenus la dénomination usuelle d'une filiére qui consiste en une filtration sur un massif
de sable a l'air libre dans lequel s'est développée une biomasse épuratrice (il est également vrai
que la filtration sur sable est utilisée, dans des conditions différentes, cn traitement d'cau
potable ou en traitement tertiaire d’épuration).

En assainissement collectif, d'autres systémes, également basés sur le concept de « filtration »
et surtout « percolation » sur un milieu granulaire (rapporté ou en place), existent et peuvent
aussi constituer des solutions alternatives au lagunage naturel. Certains ont leur massif filtrant
directement en contact avec l'atmosphére comme les filtres plantés de roscaux, d'autres sont
au contraire enterrés et constituent des systémes plus ou moins apparentés a l'épandage
souterrain, largement utilis¢é en assainissement individuel, aujourd’hui dénommé
assainissement non collectif.

Ils sont dénommés : épandage souterrain collectif, épandage souterrain sous pression, filtres a
sable verticaux, tertres filtrants,....

Typologie et principes généraux de fonctionnement

des procédés

Avant d'aborder les performances des procédés rustiques, il n'est pas inutile de les situer parmi
I'ensemble des systemes. La classification proposée, ict, s'appuie sur des principes généraux de
fonctionnement, largement connus des spécialistes.

L'eau usée, ayant subi une décantation préalable (sauf pour les "filtres plantés de roseaux"),
ruisselle sur le massif filtrant. Au cours de son cheminement pendant un temps variable
(dailleurs souvent en relation avec le niveau de performances, notamment en matiére
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d'élimination des germes pathogénes), elle se trouve au contact de la biomasse qui y puise
I'énergie et les sels minéraux nécessaires a son développement (croissance et reproduction).

Pour cette raison, il s'agit de filieres de « traitement biologique a cultures fixées dans
lesquels la biomasse (bactérics et leurs prédateurs, formant unc chaine dont la complexité est,
la plupart du temps, inversement proportionnelle a la charge polluante appliquée par unité de
volume), est accrochée sur supports fins :

- en place (sols présentant les caractéristiques adéquates),
- ou, le plus souvent, rapportés (sables, graviers).

Les bactéries en jeu sont souvent aérobies facultatives, c'est-a-dire qu'etles peuvent trés bien
adapter leur métabolisme a la présence ou a l'absence d'oxygéne. Toutefois, dans ce dernier
cas, les produits issus de la dégradation de la matiere organique sont différents et ne
permettent pas d'atteindre des niveaux de qualité de l'eau épurée compatibles avec la
préservation des milicux naturels.

En définitive, on peut considérer que les divers procédés présentés ci-aprés se rattachent a des
systéemes biologiques aérobies a cultures fixées sur supports fins.

Quelles sont les procédures de fonctionnement importantes
pour ces systémes ?

Alternance de périodes d'alimentation et de repos

La faible granulométrie des constituants du massif filtrant ne permet pas une circulation de
l'air par ventilation naturelle dans les interstices du milieu granulaire, le renouvellement de
l'oxygéne est donc sous la dépendance de phénomeénes de diffusion entre les molécules de gaz
présents dans le massif et 'atmosphére (des concentrations différentes entre les gaz de ces
deux milieux tendent naturellement a s'équilibrer par diffusion moléculaire). Pour autant qu'il
n'y ait pas d'obstacle séparant I'atmosphere et le massif filtrant, la zone la plus accessible a l'air
atmosphérique est évidemment la couche superficielle du support granulaire (plage
d'infiltration). C'est ainsi qu'une mince pellicule d'cau persistant sur la plage d'infiltration,
induisant aussi une saturation d'eau des interstices des couches immédiatement sous-jacentes,
fait complétement obstacle a la réoxygénation par diffusion moléculaire gazeuse.

Des expériences menées sur colonnes expérimentales (Guilloteau et al., 1993a) ont aussi
montré qu'un apport important de matiéres en suspension, se traduisant par un dépdt
organique de quelques millimetres sur la plage d'infiltration, pouvait considérablement
affecter I'oxygénation du massif filtrant.

En outre et dans le meilleur des cas, 'oxygénation s'opére a partir de "poches bien aérées”,
résultant de la mise a l'air de la plage d'infiltration et, le cas échéant, de la couche drainante
(voire de niveaux intermédiaircs) via des cheminées d'aération simplement reliées 2
I'atmosphere. Ces poches constituent les réserves sans cesse réalimentées du processus de
diffusion qui se répand progressivement de proche en proche.

Dans ces conditions, la succession de phases d'alimentation suivies, pour une durée au moins
équivalente de phases de repos autorisant le ressuyage de la plage d'infiltration, le séchage et
craquelement des dépdts organiques susceptibles de faire écran, est fondamentale.

Dans la pratique, compte tenu des difficultés a obtenir de tels processus en hiver, on considére
qu'une période de repos €gale au double de la période d'alimentation offre une marge de
sécurité convenable. Cela se traduit donc nécessairement par des installations constituées de
trois massifs filtrants en parallele dont un seul est alimenté et deux sont cn repos.
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Apport de trés faibles charges polluantes

Le développement de la biomasse épuratoire ne doit pas étre excessif, afin de ne pas combler
les interstices intergranulaires et provoquer un colmatage biologique par engorgement du
systéme qui irait a 'encontre des phénomenes de diffusion mentionnés. Comme l'extraction de
cette biomasse ne peut aisément étre assurée {ce qui enléverait tout caractére de rusticité en
raison des contraintes d'exploitation fortes induites), il convient de limiter son développement
en la plagant en situation de disette.

Outre le fait que les charges polluantes apportées par unité de surface (plus que de volume, car
Pactivité épuratoire n'est pas uniformément répartie sur toute la hauteur du massif filtrant)
soient limitantes, on peut aussi penser que l'alternance périodes d'alimentation et de repos
contribue fortement a la régulation de la biomasse. Peu de travaux fondamentaux ont été
menés sur la mise en évidence de tels phénomeénes, mais il est vraisemblable qu'au cours de la
période de repos, les bactéries doivent en premier lieu consommer les réserves accumulées
pendant la période d'alimentation, puis la nourriture se raréfiant, des processus de compétition
et prédation doivent entrer en jeu. Si les conditions atmosphériques autorisent une
déshydratation, puis un séchage des liquides de constitution, on congoit que la fraction
résiduelle qui persiste se maintienne & un niveau compatible avec la fiabilité du systeme.
Cependant, il ne faut pas qu'a l'issue de la phase de repos, toute la biomasse ait disparu pour
que les processus épuratoires reprennent sans tarder dés la premicre alimentation. C'est
particulierement dans ce domaine qu'apparait la carcnce en études fondamentales pour
optimiser la durée de la période de repos en liaison avec la charge apportée pendant la période
d'alimentation.

Sur la base d'observations et approximations empiriques, on peut aujourd’hui recommander
pour des installations a trois massifs filtrants en paralléle, que l'on voudrait pousser au mieux
de leurs possibilités sans mettre en péril leur fonctionnement, un changement de massif
alimenté deux fois par semaine. En d’autres termes, cela veut aussi dire qu'aprés 3 ou 4 jours
d'alimentation (une semaine n’étant pas aisément divisible en deux parts égales), le filtre en
service sera mis au repos pour une période double, soit 7 jours.

Alimentation par bichées ou syncopée

La charge polluante doit étre répartie au mieux sur le massif filtrant pour tirer parti au
maximum de ses capacités et éviter que des zones ne soient placées en état de surcharge alors
que d'autres seraient au contraire sous-alimentées.

En dehors de systemes de distribution plus ou moins sophistiqués s'apparentant & l'aspersion et
a une alimentation sous une pression adéquate par pompes (sprinklers comparables a ceux des
lits bactériens, pivots d'irrigation,...), un des moyens les plus simples de distribuer I'eau est de
la répartir au moyen d'une goulotte & débordement ou de procéder a une alimentation en
plusieurs points judicieusement disposés sur la plage d'infiltration.

Cependant, méme de tels systeémes simples nécessitent, pour fonctionner correctement, d'étre
alimentés a fort débit et sous une pression d'au moins quelques centimetres d'eau.

Clest la raison pour laquelle il convient de stocker l'eau pendant un certain temps et de la
délivrer ensuite & débit adéquat dans le matériel de répartition. Si la topographie le permet,
'opération peut étre réalisée par un siphon autoamorgant en utilisant I'énergie potenticlic du
liquide.
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Des valeurs de débit unitaire de I'ordre de 0.6 2 1.4 m3 h-!m2 de massif alimenté ont été
citées (Agences de 'cau, 1993) comme indispensables en fonction de la vitesse d'infiltration
dans le massif filtrant avec les systémes simples mentionnés ici.

L'alimentation syncopée peut aussi stimuler les échanges gazeux entre l'atmosphére et le
massif filtrant si la plage d'alimentation est dénoyée entre deux bachées. La migration du flux
liquide dans le milieu granulaire non saturé crée en effet des mouvements convectifs de gaz
dont il est cependant difficile de discerner l'influence sur I'oxygénation du massif au regard
des échanges liés a la diffusion.

Résultats obtenus sur quelques installations types
vis-a vis-des composés azotés

Nota : Compte tenu de I'important effort d'investigation réalisé sur l'infiltration percolation sur
sable dans le cadre de I'étude Inter Agences, complété ensuite par des obscrvations sur
colonnes expérimentales (Guilloteau et al., 1993a), la présentation des résultats et surtout leur
interprétation et discussion sera plus appuyée pour ce procédé. Il s'agit également, parmi les
autres procédés biologiques a cultures fixées aérobies sur supports fins, de celui qui connait a
ce jour la diffusion la plus large. De plus, les mécanismes €puratoires, et tout particuliérement
ceux afférents aux composés azotés, sont peu ou prou identiques.

Lits « d'infiltration percolation » sur sable

L’eau usée, ayant subi une décantation préalable pour en éliminer la fraction décantable des
matieres en suspension, est envoyée sur un massif filtrant scindé en plusieurs unités, constitué
de sables en place ou rapportés par un systéme de distribution a I'air libre et donc accessible.
Le massif filtrant peut €tre drainé si la récupération de l'effluent est souhaitée pour une
évacuation dans un exutoire superficiel. Son usage est néanmoins fréquent pour assurer
simultanément I’épuration et la dispersion dans le sol de régions calcaires ou de sables
littoraux, par exemple.

L’infiltration percolation est utilisée en traitement secondaire (ex. niveaux de rejet recherchés
‘e’, ‘NKI’, voire ‘e’, ‘NK2’), la taille des stations nc dépasse pas 4 000 EH. En traitement
tertiaire, a ’aval d’une station d’épuration classique, on peut rencontrer des installations de
10 000 a 50 000 EH, dont I’objectif principal est la décontamination bactérienne. Une étude
de I’Agence de I'eau Seine-Normandie (1994) dénombrait plus de cent sites en France.

Les résultats sont issus du site de Saint-Symphorien-de-Lay (42), étudié au cours de la période
1989-1990 pour les besoins de I'étude Inter Agences (Cemagref Lyon, 1991) et le début d'un
travail de thése (Guilloteau et al., 1993b).

Description sommaire du site

La filiere de traitement, desservant une population estimée a environ 500 EH, est constituée
de :
- deux lagunes de décantation de 3 a 4 jours de temps de rétention hydraulique théorique,
fonctionnant en alternance tous les 6 mois, assurant la décantation primaire de I'eau usée ;
- deux lits d'infiltration drainés d'environ 220 m™ chacun avec une hauteur de sable de 1.7 métre.
L'cau usée décantée est répartic au moyen dune goulotte de distribution a débordement
disposée au centre des hts et alimentée par un siphon auto-amorgant installé aprés une
premiere série de mesures ot I'installation était alimentée au fil de 'cau. Par temps sec, le lit
alimenté regoit approximativement quatre bichées par jour, d'une hauteur virtuelle de 10 cm
chacune. Le dimensionnement des lits est done proche de 1 m* par EH.
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Résultats

En terme de rendements, calculés a partir de concentrations d'échantillons moyens journaliers,
le tableau | révéle une considérable amélioration des performances sur tous les parametres.

pco | MES | N-NK | NGL | p-PT
en % sur les charges journalieres entrée-sortie lit

Avant bachées
5* jour d'alim. 62 55 24 10 10
Apres bachées
6° jour d'alim. 85 85 85 71 76

Tableau 1 : Comparaison des rendements avant et aprés installation
de I'alimentation par bachées

Pour ce qui concerne l'azote, on constate un accroissement trés sensible de la nitrification lié 2
I'amélioration de la réoxygénation du massif filtrant ainsi qu'a l'utilisation d'une partie plus
importante de la surface et partant du volume utile du massif filtrant.

Le rendement en azote total n'est pas trés significatif étant donné qu'il peut étre négatif le
premier jour et augmenter progressivement au cours de la période d'alimentation. L'évolution
des concentrations en sels ammoniacaux et nitrates au cours d'une période d'alimentation
explique ce phénomene.

La mesure des concentrations sur les échantillons moyens journaliers a divers moments d'une
période d'alimentation a permis d'établir les courbes de la figure 1.

!
70

60 +
50 +
40 +

30 4

Concentrations (en mg i-1)

Période d'alimentation (jours)

Figure 1 : Evolution des concentrations en sels ammoniacaux et nitrates
en sortie d'un lit d'infiltration au cours d'une période d'alimentation de 7 jours

Le premier jour, la concentration de nitrates (exprimés en N) dans l'effluent atteint environ 70
mg I-1, soit une concentration pres de deux fois supérieure a celle de la teneur en N Kjeldahl
de 'eau usée arrivant sur le lit. Des échantillons ponctucls prélevés a la sortie de la premiére
bichée, lors de plusieurs campagnes de mesure, ont révélé des teneurs en N-NO3~ variant de
851100 mg I-1.
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Paralielement, sur I'échantillon moyen du premier jour, on note que la concentration en sels
ammoniacaux s'établit a environ 3 mg I-1, ce qui signifie que la quasi-totalité de l'azote réduit
introduit dans le lit d'infiltration (concentrations en sels ammoniacaux évoluant entre 38 et 46
mg 1-! sur la semaine) est oxydée. Néanmoins, les teneurs de I'effluent en sels ammoniacaux
s'accroissent trés légérement au cours de la semaine pour terminer a prés de 7 mg I-l le
sixieme jour, alors que, conjointement, I'effluent ne contient guére plus de 10 mg I-! de
nitrates au méme moment.

Interprétation - discussion

En premier lieu, les importantes concentrations en nitrates au début d'une période
d'alimentation résultent de leur lessivage. En effet, & I'instar de ce qui se passe dans les sols et
est souvent considéré comme la cause de l'enrichissement des nappes, voire de cours d’eau,
les nitrates ne sont pas retenus par le massif filtrant.

Ces nitrates se sont formés en partie au cours de la période de repos et proviennent de
'oxydation des sels ammoniacaux partiellement retenus sur des sites d'adsorption propres au
massif granulaire et au biofilm.

Guilloteau (1993b), reprenant les conclusions de publications antérieures (Uradnisheck et al.,
1979), estime que la nitrification est liée a la capacité d’adsorption des ions ammonium, elle-
méme sous I’influence directe de la Capacité d'Echange Cationique (CEC) du support et, en
particulier, de sa minéralogie et de sa teneur en matiére organique.

La CEC du sable a Saint-Symphorien-de-Lay, au moment des mesures, était comprise entre 28
et 34 meq kg™’ (Esser, 1989), soit une valeur tout a fait comparable i celle du sable utilisé par
Uradnisheck et al.(1979) faisant état de 30 meq kg .

Quels que soient les processus en jeu dans I'adsorption des sels ammoniacaux, on note qu'il
est essentiel que le massif soit correctement oxygéné et, par conséquent, ressuyé au cours de la
période de repos pour que la nitrification puisse intervenir.
Parallelement a cette nitrification différée, il est vraisemblable qu'une "nitrification directe”
des sels ammontacaux qui traversent le massif filtrant, puisse aussi se produire si :

- d'une part, le temps de contact entre 'effluent et la biomasse est suffisant ;

- et, d'autre part, les cultures nitrifiantes installées se trouvent dans des conditions
optimales d'oxygénation (Li€nard et al., 1995). :
La baisse sensible des nitrates est vraisemblablement due a la conjonction de plusieurs
facteurs sans qu’il soit possible de déterminer I'incidence précise de chacun d’eux :
- I’adsorption progressive, mais incomplete, de ces sels ammoniacaux, au fur et a
mesure que se libérent des sites consécutivement au relargage des nitrates et d’autres
ions (phosphates, notamment) ;

- une chute de la nitrification au fur et & mesure que s’épuise le stock d’oxygéne dans le
massif filtrant, dont pourrait témoigner la légére croissance des concentrations en sels
ammoniacaux.

On comprend, a I’examen des tendances schématisées par les courbes, que I'alternance
s'impose a I'issue d’une semaine de service, sous risque de voir les performances se dégrader
sensiblement.

Paradoxalement et en liaison avec les observations précédentes, c’est vers la fin de la période
d’alimentation que les performances en azote global sont les meilleures. Au début de
I’alimentation, les flux d’azote global rejetés sont en effet supéricurs aux quantités introduites,
puis au fur et a mesure que les concentrations de nitrates baissent, I’abattement en NGL croit.
Un bilan en charge est donc impossible a réaliser s’il n’intégre pas au moins la totalité d’une
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période d’alimentation de surcroit, non perturbée dans un passé proche par des dysfonction-
nements du traitement primaire ou des variations importantes de la qualité de Pinfluent, par
exemple.

D’une maniere générale, il est ncttement plus difficile encore sur ce type dc systémes de
« boucler » un bilan azote, sachant que le déficit entrée-sortie, souvent attribué a la déni-
trification, est ici impossible a quantifier.
II est néanmoins vraisemblable qu’une part du flux d’azote traité sur une période
d’alimentation puisse étre dénitrifié lorsque 1I’oxygeéne se raréfie en divers endroits du massif
filtrant. On a, en effet, pu noter qu’en masse, le flux d’azote sortant par rapport a celui entrant
sur la semaine compléte d’alimentation, était inférieur d’environ 30 %. Il n’est en revanche
pas aisé de déterminer la source de carbone utilisable par les bactéries dénitrifiantes
hétérotrophes, lorsque ’on sait que 80 % de la DCO est éliminée dans les quinze premiers
centimetres du massif filtrant (Guilloteau et al., 1993a).
La qualité générale de Peffluent épuré a, au cours des six campagnes postérieures a I’ins-
tallation de 1’alimentation par bachées, été comprise :

- entre 40 285 mg 1" en DCO,

-5a25mgl" en MES,

-4 212 mg I en azote Kjeldahl, mais les concentrations moyennes en nitrates ont
évolué 11 et 71 mg I'' exprimés sous forme élémentaire.

Nonobstant ces performances enviables obtenues sur les deux lits d’infiltration de Saint-
Symphorien-de-Lay, les recommandations conceptuelles tirées des études menées en France
sur I'infiltration percolation en traitement secondaire avec des dispositifs de répartition non
sophistiqués sont actuellement les suivantes :

- trois lits de 0.5 m” de surface unitaire, garnis de 0.8 a 1 metre de sable dont le djg ne
devrait pas €tre inférieur a 0.2 mm et avec un Coefficient d’Uniformité (C.U = deo/di0)
<S.

Ce passage a trois lits, pour une surface totale de 1.5 m*EH (un lit alimenté et deux au repos),
est réputé suffisant pour garantir un fonctionnement fiable, notamment en conditions
hivernales ol le ressuyage est souvent problématique.

Filtres plantés de roseaux

Il s'agit d'un procédé mis au point par le Cemagref, a partir d'un modele d'origine allemande
congu par le Dr. Seidel dont quelques unités ont €té implantées en France au cours des années
70-80.

Apres diverses modifications visant a simplifier la filiere et fiabiliser son fonctionnement, son
développement a été confié a un bureau d'études privé SINT (Société d'Ingénierie Nature et
Technique) dans le cadre d'un contrat de transfert de savoir-faire. La caractéristique principale
des "Filtres Plantés de Roseaux" réside dans le fait qu'ils peuvent étre alimentés directement
avec des eaux usées brutes sans décantation préalable. Ceci évite aux communes d'avoir a
gérer des boues primaires dont la destination est souvent problématique en raison de leur
faible intérét agronomique et de leur stabilisation souvent imparfaite pour €tre attractive vis-a-
vis d'exploitants agricoles.

Les résultats présentés ici ont été obtenus sur la station de Montromand (69), commune dans
laquelle la SINT a installé son siége social, au cours d'une campagne de mesures réalisée en
tévrier 1996.
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Description sommaire du site et conditions de mesures

La station de Montromand, congue pour traiter la pollution de 200 habitants, a été mise en
service fin 1994. Elle est alimentée par un réscau de type unitaire, comportant 56
branchements.

La déclivité naturelle du terrain sur lequel est implantée la station autorise une alimentation
gravitaire par siphons autoamorgants (brevet SINT) qui évite tout recours a I'énergie électrique
et simplifie le travail d'exploitation.

La figure 2 présente le schéma de principe de la station et des informations sur les charges
nominales et surfaces utilisées.

filtre 4 filtre 8

(non utilisé) siphon
e | —(
filtre 3 \ filtre 7

déversoir ba }:lcc(g,m:(l(itkd o regard de
— % dorage | che de g répartition

et siphon \ filtre 2 P fillre 6
filtre 1 filtre 5

ler étage 2eme élage

(4*65 m’) (4*45 m)

Figure 2 : Schéma de principe de la station de Montromand (69)

Au premier €tage, les filtres sont constitués de gravier, seuls trois d’entre eux sont en service
pour augmenter la charge appliquée. Ceux du second étage, ayant pour vocation de compléter
le traitement, sont composés de couches superposées de sable et gravier. Dans tous les cas, ces
granulats sont disposés sur une couche drainante mise a l'air.

La campagne de mesures de février 96 s'est déroulée aprés 15 mois de fonctionnement
englobant deux hivers, pendant une durée continue de 48 heures et par des températures
extérieures oscillant entre - 8,5 °C et + 6,5 °C.

La station a regu pendant les deux jours de mesures un débit identique approchant 29 m3/j,
soit une charge hydraulique légérement supérieure a ses capacités (115 %). En charge
organique, la moyenne s'établit a 14 kg de DCO, ce qui représente environ 70 % de la capacité
nominale pour sept filtres en service.

Résultats

Les résultats concernant I'azole sont rassemblés dans le tableau 2. La concentration initiale de
2,85 mg I-1 en nitrates s'explique par l'introduction non négligeable d'eaux parasites (de
l'ordre de 50 % des apports). Les concentrations en nitrites mesurées sont toujours inféricures
a 0,5 mg/l

Le premier étage conduit a une élimination de 50 % de I'azote Kjeldhal (calculée & partir des
concentrations). L'azote organique est presque complétement ammonifié et des nitrates
apparaissent en légére quantité, mais leur concentration a normalement tendance a décroitre au
fur et & mesure du déroulement de la période d’alimentation qui est de 3.5 jours pour les filtres
du premier étage (changement de vannes deux fois par semaine).

Les pertes en azote global apparaissent Iégérement supérieures a 40 %, ce qui représente une
valeur inhabituelle.
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Effluent brut Sortie 1°" étage Sortie 2° étage
1 jour 2° jour | Fin d’alim. |Début d"alim,
1 jour 2° jour d’alim. d’alim. Filtres Set 6
Filtre | Filtre 1 Filtre 7
N-NK 375 48.2 155 252 10.8 9.7
(58 %)% | (47%)* | (30%)* | (61 %)*
N-NH,' 21.0 309 13 234 8.1 6.75
N-NOy’ 2.85 2.85 7.15 44 10.3 19.5
NGL 40.65 51.25 23.15 30 214 29.45
(43 %)* | (41 %)* (7 %)* {0 %)*
DGO* 536 841 150 240 108 100
(72 %) (71 %) (28%) (58 %)

* DGO = Demande Globale en Oxygeéne = DCOb + 4.5 N-NK

Tableau 2 : Evolution des composés azotés au cours du traitement
[concentrations en mg l‘l, rendements (%))

Deux hypothéses sont envisageables pour expliquer cet état de faiten plus du prélevement
normal par la biomasse :

- une rétention assez forte d’azote organique, lié aux matiéres en suspension retenues sur
la plage d’infiltration des filtres dont la minéralisation est incompléte en raison d’une
moindre activité bactérienne en saison froide. Cela explique également la progression
de la hauteur des dépdts en hiver alors qu’ils se résorbent partiellement en été, comme
cela a pu étre constaté sur la station de Gensac-la-Pallue (16) apres neuf ans de service
des filtres du premier étage (Boutin et al., 1995) ;

- en présence d’un résiduel de matiére organique (DCO voisine de 100 mg I essentiel-
lement sous forme dissoute), une dénitrification particlle peut se produire dans la
couche drainante lors du stockage temporaire de ’eau nécessaire au fonctionnement
des siphons alimentant de fagon syncopée les filtres du deuxiéme étage.

Le deuxieéme étage est le siege d'une minéralisation poussée de l'azote, la teneur en azote
organique résiduel est faible (3 mg/l en moyenne). La teneur en azote Kjeldhal est en moyenne
trés proche de 10 mg/l.

La teneur en nitrates est variable en fonction des cycles d'alimentation : 20 mg/l cn début de
cycle et 10 mg/l en fin de cycle. Pour partie, le phénomene est comparable a cclui mentionné
antérieurement pour I'infiltration percolation sur sable, s’y ajoute ici le fait que différents
cycles d’alimentation sont testés pour les filtres du deuxieme étage. De ce fait, lorsqu’un seul
filtre est alimenté, la charge hydraulique supérieure par m’ provoque un raccourcissement du
temps de contact entre la biomasse et ’eau et partant de la nitrification, comme cela a
particuliecrement été mis en évidence, sur un autre type de réacteur a cultures fixées et pour des
concentrations en azote plus élevées (Liénard et al., 1995).

La D.G.O. (Demande Globale en Oxygene) a été utilisée par analogie avec la D.T.O.
(Agences de 'eau, 1993).

La Demande Totale en Oxygene, terme mal employé car susceptible de porter a confusion
avec le dosage « D.T.O. » (Rodier, 1979, page 578), utilis€e pour quantifier I’ensemble des
besoins en oxygene de I'influent dans un lit d’infiltration percolation, était définie par
Pexpression [DCO dissoute +4.57 N-NK], considérant que seule la fraction carbonée dissoute
pénétrait dans le massif filtrant, a cause de la filtration des MLE.S. sur la plage d’infiltration.



Dans les «Filtres Plantés de Roseaux », alimentés en eaux usées brutes, et en |’absence
d’extraction des boues notamment sur le premier étage qui retient environ 80 % des M.E.S ., il
était logique de prendre en compte I’ensemble de la fraction organique exprimée sous la forme
de la DCO brute. Par souci de simplification, étant donné qu’il s’agit essentiellement d’un
ordre de grandeur, le facteur d’oxydation de I’azote Kjeldahl a été arrondi a 4.5. En sortie
générale, au regard de concentrations en N-NK du tableau 2 et des valeurs de DGO
mentionnées, on en déduit que la DCO est nettement inférieure au niveau e. Les rendements
sont logiquement plus importants au premier étage car influencés par la rétention de la
fraction carbonée et azotée particulaire, méme si un traitement biologique significatif sur les
fractions dissoutes est néanmoins effectué dés ce niveau.

Filtres enterrés

On regroupe sous cette appellation des filtres dont le massif filtrant est constitué d’un support
rapporté alimenté par un systeme de distribution souterrain, en général constitué de tubes
d’épandage espacés de 1 a 1,5 metre. La plupart du temps, ces systémes s’adressent a des
petites collectivités (taille < 200 habitants).

Les résultats ont ét€ acquis par le Service Départemental de I’Eau de Haute-Loire, dans le
cadre de stages d’étudiants ayant présenté des mémoires dans ce service et au Cemagref
(Tscherter, 1993, Bernus, 1994, Rubin Delenchy, 1995). Sont présentés, ici, les résultats
obtenus sur le site de Barges (43) au cours de huit bilans en hiver 1992 et cinquante-quatre
bilans estivaux en 1992, 93, 94 et 95.

Nota : Pour certains de ces mémoires (cf. Bibliographie), on notera qu’une confusion existe
dans 'utilisation du nom « infiltration percolation » qui fait ici référence & un systéme avec
dispositif de distribution enterré alors qu’il €tait censé désigner, a I’origine, des systémes avec
plage d’infiltration visible et accessible.

Description sommaire du site

La station du village de Barges, situé a 1 100 métres d’altitude, dans le sud du département de
la Haute-Loire et comptant une population permanente d’environ 100 habitants, a été
dimensionnée pour 150 EH, pour tenir compte d’un léger accroissement saisonnier en été.

Elle comporte :

- un décanteur-digesteur horizontal de 42 m® (les deux compartiments sont isolés par des
plaques inclinées et non jointives espacées de 102 15 cm) ;

- un regard de répartition a six départs occultables correspondant aux tubes d’alimen-
tation, équipé d’un auget basculeur de 150 litres (122 litres utiles) ;

- un massif filtrant d’une surface de 450 m* (3 m? par EH), comportant de haut en bas :
o une couche de 0.7 2 | métre de terre végétale,
e un géotextile anticontaminant,

¢ 30 cm de pouzzolane de 40 & 100 mm de diametre, dans laquelle sont placés
six tubes d’alimentation (du type drain routier) de 30 m de longueur chacun et
équipés a chaque extrémité d’une cheminée de ventilation,

e le coeur du massif est constitué de 1 metre de pouzzolane 3/6 mm,

e une nouvelle couche de pouzzolane de grosse granulométrie, dans laguelle sont
noyés sept drains d’aération de 6 ¢cm de diameétre €galement reliés a des
cheminées d’aération en PVC de 315 mm de diamétre. Dans cettc couche



aménagée sous forme de cuvette se trouve un seul tuyau de collecte et
évacuation de 80 mm,

e un film plastique posé sur 3 cm de pouzzolane fine pour sa protection, et
remontant sur 1,3 metre le long des parois du filtre assure 1'étanchéité du
systeme ;

- un regard de contrdle dans lequel peut étre placé un auget basculeur est dévolu a la
mesure des débits et au prélévement d’échantillons.

Résultats

En sortie de lit, sans tenir compte du nombre de drains alimentés qui a varié au cours de la
période considérée en fonction d’essais réalisés pour tester divers cycles d’alimentation (avec
une certaine marge d’incertitude compte tenu, d’une part, du faible volume de I'auget
basculeur ne pouvant garantir le remplissage complet des drains et donc I’équirépartition et,
d’autre part, I’existence d’un drain de récupération unique pour tout le massif).

N-NK N-NH," | N-NOy NGL
mg 1" % mgl’ mg |’ mg I’ %
hiver 92 29.7 70 26.4 24 54 44
été 92 15.2 85 114 29 43 56
été 93 7.9 91 5.7 41 50 18
été 94 53 91 3.8 46 52 13
ét6 95 6.1 90 42 33 39 36

Tableau 3 : Concentrations et rendements observés sur les
composés azotés en sortie du filtre enterré a Barges

Globalement et a I’exception des valeurs hivernales, on note la encore une prépondérance des
formes oxydées de 1’azote 'qui se traduisent par des rendements intéressants sur I’azote
Kjeldahl. Corrélativement, les performances sont nettement plus modestes sur 1’azote global.

Assainissement regroupé (ou semi-collectif) sous pression
Cette technique peut, par certains aspects (dispositif de répartition enterré), étre considérée
comme identique a la précédente. Elle recouvre néanmoins trois formes (Agences de l'eau,
1992) :

- I’épandage souterrain qui utilise le pouvoir épurateur d’un sol en place ;

- le tertre et le lit filtrant vertical qui sont composés tous deux d’un massif sableux
rapporté.

Plusieurs bureaux d’études réalisent ce type d’aménagement (voire vendent les équipements
afférents, comme le G.A.S.C. [Groupement pour I’Assainissement Semi Collectif]), les
exemples relatés ci-apres sont issus de sites équipés par SEPAAM Environnement dans I’est
de la France.
Les principales différences résident, cependant, dans le fait :
- que I'effluent est, par la mise sous pression, distribué uniformément, de fagon a ce que
la variation de débit entre les extrémités du réseau de dispersion n’excéde pas 10 %.
La mise en pression nécessaire est réalisée par I’'intermédiaire d’une alimentation
syncopée par réservoir de chasse (auget basculeur commandant 1’ouverture de clapets,
par exemple) ou par pompes. Les caractéristiques du réseau de dispersion (longueur
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des tubes, diametre et espacement des trous) sont calculées pour répondre aux condi-
tions énoncées ci-avant ;

- qu’il n’existe pas, a proprement parler, d’alternance avec des périodes d’alimentation
de 3 4 4 jours avant mise au repos. Dans les systemes gravitaires, elle n’existe pas.
Dans les systemes alimentés par pompes, l’alternance est réalisée par le fonc-
tionnement consécutif de chacune d’elles reliée a une partie de massif filtrant.

Les principales caractéristiques de sites et résultats sont répertoriés dans le tableau suivant :

Const. Occ. EH | Trait1| Alim. { Syst. | DCO | DBOs| MES N- N-
(1) (2) (3) C)) (5) (6) NH, | NOy
HR S 100 R RC | ES 58 16 - 1.8 | 28.9

L+HR PS 130 I RC | TD 48 15 - 13.1 | 26.6

L+CV PS 105 I RC | TD 22 5 - 0.7 | 37.1

L+CV PS 70 1 RC | TD 20 5 - 04 [325

L p 105 R P LF 32 <5 2 04 ]534
HR+CV S 50 I RC | TD 38 10 | 1.5] 09 | 150

(1) Type de constructions raccordées : L = Logements, HR = Hotels Restaurants, CV = Centre de vacances.
(2) Type d’occupation : P = Permancente, S = Saisonniére.

(3) Capacité Nominale cn Equivalents Habitants

(4) Type de traitement primaire : I = Individuel, R= Regroupé

(5) Type d’alimentation : R = Réservoir de chasse, P = Poste de pompage

(6) Systeme de traitement secondaire : ES = Epandage Souterrain, TD = Tertre Drainé, LF = Lit Filtrant drainé

Tableau 4 : Caractéristiques et résultats (en mg I'') d’installations d’assainissement
semi-collectif (d’aprés Agences de I'eau, 1992)

Pour compenser, le dimensionnement est relativement large : 3 m” par EH ou plutdt une
charge hydraulique n’excédant pas 5 cm jour pour réduire les charges appliquées. Elle est, en
effet, de I'ordre de 10cm jour' en infiltration percolation sur sable. Corrélativement, la
distribution de ’eau usée est assurée avec soin et peut tre controlée par des prises de pression
en tubes PVC transparents adaptables a I’extrémité des réseaux de dispersion. Un suivi
épisodique des hauteurs d’eau dans les tubes permet d’en contrbler I’intégrité (absences de
ruptures ou fuites sur une des branches).

Le traitement primaire, toujours indispensable, est assuré par une fosse toutes eaux suivie d’un
préfiltre (encore appelé usuellement décolloideur) ou un décanteur digesteur implanté et géré
individuellement. Ces équipements peuvent aussi étre regroupés et gérés par la collectivité.

Les systemes drainés ne sont pas nécessairement étanchéifiés, et une partie du flux traité peut
rejoindre directement le sol. La qualité des échantillons de sortie prélevés est indicative d’un
traitement satisfaisant en dépit d’une absence d’alternance.

Conclusion générale

Nous avons vu qu’'une des particularités essentielles des systémes rustiques (donc 2 faibles
charges surfaciques et/ou volumiques) a cultures fixées aérobies sur supports fins est
d’assurer, en fonctionnement optimal, une intense nitrification des composés azotés. Ce
processus est, cn outre, d’une sensibilité supérieure a celle de la dégradation de la fraction
carbonée de la matiére organique, car trés sensible aux conditions de fonctionnement du
milieu : surcharge, sous-aération, colmatage.
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Par conséquent, le controle régulier des teneurs respectives en nitrates et sels ammoniacaux
est un bon indicateur de la qualité du traitement et de I’oxygénation du massif filtrant.

Pour les services d’aide a I’exploitation qui n’ont pas nécessairement une connaissance fine
du fonctionnement de chaque site, mais aussi pour les exploitants qui peuvent ainsi
appréhender 1'importance des procédures minimales d’exploitation, un test de visualisation
par bandelettes colorées (dites « bandelettes pour I'identification et la détermination semi-
quantitative des ions ») spécifiques des jons ammonium et nitrates peut immédiatement
renseigner sur 'état d’un systéme (il convient toutefois de valider ces tests par une
vérification épisodique des teneurs, a partir d”analyses réalisées en laboratoire).

Si un cahier d’exploitation, régulierement tenu a jour, et mentionnant les périodes
d’alternance d’alimentation, est également mis a disposition, les éléments essentiels 4 un bon
examen du fonctionnement sont réunis.

Sauf indication contraire (mise en place d’un étage de dénitrification, par exemple, ce qui a
priori est plutdt rare pour ces systemes et dans leur gamme de taille usuelle), tous ces
systemes doivent abondamment nitrifier les composés azotés.

Il s’agit d’un indice trés pertinent pour conclure que le massif filtrant n’est pas colmaté ou en
voie de I'étre, si I'on a aussi la possibilité de contrdler a I’amont que I’eau usée suit son
cheminement normal et qu’une part plus ou moins importante du flux ne court-circuite pas
cette partie du traitement.
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Différents modes de traitement de l'azote
dans les effluents concentrés
Cas des effluents d'élevage. Application au lisier de porc

Various nitrogen processing systems in
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Résumé - De par leur taille importante, de nombreux élevages hors-sol (notamment de

porcs) sur lisier sont confrontés a des problémes d'environnement. Ceux-ci sont liés a ia

difficulté de gérer rationnellement par épandage agricole leurs effluents. Le probleme est

amplifié dans des zones sensibles par les odeurs et dans certaines régions a forte

concentration par les excédents d’éléments fertilisants qu'ils représentent. Les élevages

doivent se mettre rapidement en conformité avec la réglementation.

Pour régler ces problémes, on peut penser avoir recours a des techniques de traitement.

L'exposé comprend quatre parties :

- la premiére présente les principales caractéristiques des lisiers de porc, notamment les
différentes formes d'éléments fertilisants qu’ils renferment ;

- la deuxiéme définit le traitement ;

- la troisieme présente les différents modes de traitement possibles, centrés sur ceux de
I'azote ;

- enfin, la quatrieme expose les caractéristiques et les performances des principaux
procédés étudiés en France.

Le recours au traitement, qui, dans bien des cas, parait inévitable, entrainera des

« surcolts ». Ceux-ci sont estimés en fonction des différentes techniques envisageables.

Mais le systéme des redevances qui entre en vigueur, devrait permettre, par les aides

normales qui en découleront, de financer plus facilement les investissements.

Le vaste programme d’aide a la recherche de procédés de traitements d'effluents d’élevage

lancé par les Pouvoirs Publics (Etat, Régions, Collectives départementales) et mis en ceuvre

par les centres de recherche, entreprises privées, profession, contribue déja largement a

apporter des solutions a ce problémes préoccupant.

Abstract : Due to their important size, many intensive off-soil breeding on slurry (particularly
pig) are facing environmental problems. These latter are closely related to the difficulty of
their rational spreading on agricultural soils. In certain protected zones, it is even reinforced
by odours emissions, and excess of fertilising components. Intensive rearing units must
follow regulations. To solve these problems, individual or collective solutions for treatment are
examined. Some are still at an experimental phase.

In many cases, treatments are necessary. The over costs are estimated for each technique,
but new financing helps are in view. A large program to support research from public
sources intends to bring solutions to this very actual problem.
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Introduction

Les élevages industriels de toutes espéces animales, et plus particuliérement de porcs, ont
connu des augmentations de taille importante ces dernieres décennies, pour diverses raisons
technico-économiques. Ils sont souvent « hors-sol » du point de vue de leur alimentation, mais
également de leurs déjections. Celles-ci se présentent pour la plupart sous forme liquide
(lisier). Les quantités a gérer sont trés importantes et peuvent atteindre par élevage plusieurs
(dizaines de) milliers de m’ par an.

Le probleme de la gestion agronomique rationnelle de ces effluents se pose de plus en plus
souvent. Les espéces animales concernées sont les porcs, mais également suivant les régions
et ce, avec plus ou moins d’acuité, les poules pondeuses, les vaches laitieres, les veaux de
boucherie, voire les canards et les lapins.

Les problemes sont réels, mais souvent trés médiatisés.

La nouvelle réglementation des établissements classés, relative aux élevages, et la directive
nitrate (dose moyenne d'azote < a 170 U/N animal en élevage/ha de cultures/an) vont obliger
ceux-ci a s’y conformer dans des délais courts.

C’est dans un tel contexte que 1’on pense avoir recours & des techniques de traitement
adaptées pour résoudre les problémes d’environnement qui se posent & ces élevages. Ce sont
celles-ci qui font I’objet du présent exposé. I convient de préciser au préalable que, dans tous
les cas, tout traitement, quel qu’il soit :

- devra permettre une gestion différente respectueuse de I’environnement de ces effluents,
- et ne dispensera pas d’avoir a gérer les produits (liquides ou solides) qui en sont issus.

Problématique
En général, la principale difficulté est de valoriser rationnellement par épandage agricole a
doses agronomiques ces effluents.
Ce probleme peut étre aggravé par :
- les nuisances liées aux mauvaises odeurs,
- la pollution.

La valorisation agronomique rationnelle
C’est la voie d’élimination a rechercher en priorité. Elle est la plus couramment pratiquée.
Dans la majorité des cas, il s’agit d’une pratique qui ne pose pas de probléme. A dose
raisonnée, elle constitue un excellent moyen de fertilisation des cultures. Elle peut étre rendue
difficile, voire impossible, pour différentes raisons :

- valeur intrinséque faible du fait de sa dilution,

- manutention malaisée,

- mauvaise adéquation entre le lisier et les cultures pouvant le recevoir (forme liquide,

composition en éléments fertilisants, salissement des cultures en place),
- plan d’épandage dispersé,
- les nuisances olfactives.
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Le probléme des excédents

Dans cette situation, qui n’exclut pas pour autant d’étre également confronté a certaines des
situations déja évoquées, la valorisation agronomique rationnelle n’est plus possible puisque
les surfaces disponibles sont insuffisantes et les besoins des cultures qui s’y trouvent ne
permettent pas de recevoir et d’exporter les éléments fertilisants apportés par ces déjections.

Une telle situation, si ’on n’y remédie pas, peut porter un préjudice grave au milied naturel :
- surfertilisation azotée entrainant la pollution des nappes phréatiques par les nitrates par
percolation,

- eutrophisation dans les eaux de surface (riviéres, mer) du fait d’écoulements directs
d’azote et de phosphore,

- pollution bactérienne : par exemple, des élevages de coquillages en zone cotiére,
- accumulation de métaux lourds dans les sols.

Ce probléme se pose de plus en plus fréquemment localement du fait de I’augmentation de
taille des unités d’élevage. Il est amplifié par la concentration géographique des élevages dans
certaines zones.

Les excédents individuels peuvent se rencontrer dans toutes les régions ayant de grands
élevages.

Dans les régions a forte concentration, la somme des excédents individuels constitue des
excédents structurels (ZES = Zones d’Excédent Structurel). On les trouve dans certaines
régions de Bretagne ol cohabitent diverses espéces animales (bovins, volailles, porcs),
d’Espagne (Catalogne).

1Is peuvent concerner des pays entiers : Pays-Bas, Danemark, Allemagne du Nord.

Tels sont présentés, de maniere schématique, les grands types de probléemes posés par les
effluents d’élevage dans les pays développés d’Europe. Nous allons évoquer maintenant les
moyens a mettre en ceuvre pour tenter de les résoudre.

Les différents moyens envisageables afin de prévenir et maitriser les pollutions dues aux
¢élevages (dont ceux de porcs) en zones d’excédents structurels sont de nature différente.

Il faut faire porter I’effort prioritairement sur des mesures de type préventif :

- réduction (qualitative et quantitative) des rejets par l'utilisation d’aliments adaptés
(mutiphase, phytases, etc.) et la suppression des gaspillages d’eau,

- mise en ceuvre de moyens permettant une meilleure valorisation agronomique des
déjections en P’état.

Lorsque ces mesures se révelent a elles seules insuffisantes, on peut avoir recours, comme
moyen complémentaire, a des techniques de traitement adaptées permettant une gestion
différente et respectueuse de I’environnement de ces déjections.

L’exposé qui va suivre présente les principales techniques de traitement des lisiers de porc,
adaptées aux zones d’excédents, étudiées en France.

Il comprend quatre parties :

- la premiere présente les principales caractéristiques des lisiers de porc, notamment les
éléments fertilisants sous toutes leurs formes, qu’ils renferment ;

- la deuxiéme définit le traitement ;

- la troisie¢me présente les différents modes de traitement possibles, centrés sur ceux de
I’azote ;

- enfin, la quatriéme expose les caractéristiques et les performances des principaux
procédés étudiés en France.
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Caractérisation des lisiers de porc

L’azote et les autres éléments nutritifs dans
les lisiers de porc

s Concentration
Dans un lisier moyen de porc, les concentrations en éléments fertilisants sont les suivantes :

NK=5g1 N-NH/=dgl ; P,0s=3g1 ; K,0=3g/

e Origine
L'azote
L’azote a deux origines : les urines et les féces, au moment de I’excrétion par I’animal :

- les urines contiennent de I’azote organique sous forme dissoute (urée, acide urique)
résultat des réactions métaboliques de type catabolique ;

- les féces renferment de 'azote organique contenu initialement dans 1’aliment sous
forme de protéines et d’acides aminés et qui n’a pas €té totalement absorbé au moment
de la digestion. Dans les feces, cet azote se présente sous forme particulaire ou
colloidale.

N.B. C’est I’optimisation des quantités et de la forme de cet azote dans I’aliment qui peut
permettre |’obtention de rejets moindre dans les feces de I’animal.

e Répartition

Dans un lisier moyen de porc, la proportion respective de ces différentes formes d’azote est
fonction de son état de fraicheur (voir tableau ci-apres).

Formes Lisiers frais (qq h) Lisiers agés (> 72 h)
N - organique 50 % 20-25%
N -ammoniacal 50 % 70-75 %

En effet, aprés mélange des urines et des feces formant le lisier et sous 'influence d’uréases
contenues dans les feces, trés rapidement 1’azote uréique des urines est transformé en azote
ammoniacal (ammonification).

De méme, une partie de ’azote organique des feces est hydrolysée sous des formes qui la
rendent accessibles au processus d’ammonification.

On comprend que, suivant I’état de fraicheur du lisier, le traitement de I'azote pourra étre
abordé (théoriquement) de différentes maniéres. Mais, en pratique et compte tenu de '« ige
moyen » des lisiers réellement disponibles actuellement dans les élevages, qui est largement
supérieur & 72 heures, ¢’est un produit déja évolué que I’on aura a traiter.

Le phosphore est majoritairement sous forme particulaire fine et minérale.

Le potassium est présent sous forme dissoute essentiellement.

Les schémas suivants présentent la répartition des différentes formes d’azote (et de
phosphore) entre les phases liquide et solide d’un lisier moyen de porc.
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Traitement

Définition du traitement

Le traitement regroupe toute action, par des moyens techniques, appliquée au lisier pour lui
faire subir des transformations.

Selon le mode d’action envisagé, le traitement peut avoir pour effet de modifier :

© la composition chimique du substrat traité par élimination de certains de ses éléments
(en fait, I’élimination ne porte que sur |’azote ammoniacal),

@ ct/ou la consistance physique en vue d’aungmenter la concentration en éléments nutritifs
(N, P, K) dans une (ou certaines) des phases issues du traitement.

Objectifs

Le traitement ne dispensera pas, en aucun cas, de toute gestion, mais il permettra un nouveau
mode de gestion respectueux de I’environnement des produits issus du traitement suivant la
« philosophie » du traitement appliqué.

# Le substrat, aprés son traitement, pourra &tre géré sur les surfaces agricoles disponibles

| sur place (en mélange ou de maniére séparée avec ses co-produits) : cas de 1I’élimination
de I’azote ammoniacal excédentaire.
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Traitement
Définition du traitement
Le traitement regroupe toute action, par des moyens techniques, appliquée au lisier pour lui
faire subir des transformations.
Selon le mode d’action envisagé, le traitement peut avoir pour effet de modifier :
© la composition chimique du substrat traité par élimination de certains de ses éléments
(en fait, I’élimination ne porte que sur 1’azote ammoniacal),
® ct/ou la consistance physique en vue d’augmenter la concentration en éléments nutritifs
(N, P, K) dans une (ou certaines) des phases issues du traitement.

Objectifs

Le traitement ne dispensera pas, en aucun cas, de toute gestion, mais il permettra un nouveau
mode de gestion respectueux de I’environnement des produits issus du traitement suivant la
« philosophie » du traitement appliqué.
@ Le substrat, apreés son traitement, pourra étre géré sur les surfaces agricoles disponibles
sur place (en mélange ou de maniére séparée avec ses co-produits) : cas de I’élimination
de I’azote ammoniacal excédentaire.



= Du fait de la concentration des éléments fertilisants dans certains co-produits, ceux-
ci pourront étre gérés d’un maniere plus simple et plus facile que sous la forme de
lisier, ce qui permet d’envisager d’autres utilisations :
- sur place en substitution d’une partie des engrais minéraux devant étre utilisé,

- dans d’autres régions réceptives par exportation des co-produits contenant les
éléments fertilisants encore excédentaires.

N.B. La phase liquide résiduelle, fortement déchargée devra étre gérée sur place, sur
une surface fortement réduite, mais dont on doit disposer nécessairement, sauf a
pouvoir envisager (ce qui serait exceptionnel) un rejet direct dans les eaux de surface.

Suivant la région ol 'on se trouve et I'intensité de sa problématique environnementale, la
mise en ceuvre des techniques de traitement pourra (ou devra) étre envisagée :

- de maniére individuelle,
- de maniére collective, si I’on se trouve dans une zone d’excédent structurel (ZES).

Mais, dans ce cas, leur mise en ceuvre devra se faire dans le cadre d’une stratégie collective
de résorption (dont par les traitements).

Celle-ci devra prendre en compte les quantités excédentaires de déjections de toutes les
espéces animales. Elle devra pouvoir disposer de la panoplie la plus complete de solutions
basées sur le traitement adaptées aux différentes caractéristiques physiques de ces déjections
animales.

Dans le cadre d’une stratégie collective de résorption des excédents, les installations de
traiternent collectives pourront étre de type décentralisé (a la ferme) ou centralisé (usines).

Mais, dans tous les cas, la gestion des co-produits sera de type collective centralisée afin de
permettre leur conditionnement, leur complémentation éventuelle et leur commercialisation.

En ce qui concerne le traitement des lisiers de porc, devant la complexité physico-chimique du
substrat, la diversité des situations et les contraintes technico-économiques, il convient de
pouvoir disposer en maticre de techniques de traitement d’une panoplie compléte de solutions
dans laquelle on pourra puiser.

Les différents modes de traitement
des lisiers de porc étudiés en France
(= suivi du devenir de I’azote ainsi que du phosphore et du potassium au cours du traitement).

Les procédés de traitement des lisiers de porc présentés dans cet exposé sont les principaux
déja validés ou encore en cours d’étude actuellement en France (1996).

Le Cemagref, dont c’est 'une des missions, travaille en liaison avec de nombreux autres
partenaires techniques, professionnels et financiers & la définition, a la mise en place, a la mise
au point et a I’évaluation de la plupart des systemes présentés.
Afin de rendre leur présentation claire et logique, différentes classifications peuvent &tre
proposées :
- Classification suivant les objectifs recherchés par le traitement (c’est-a-dire la capacité a
traiter I’azote, le phosphore, voire le potassium) ;
- Classification suivant le type de procédé mis en ceuvre : biologique, physique, physico-
chimique, etc. ;
- Classification suivant qu’ils sont individuels ou collectifs.
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Compte tenu que I’élément dont il faut s’occuper prioritairement dans les ZES est Pazote
(présent sous différentes formes dans le lisier), les systémes de traitement seront classés
suivant leur aptitude a traiter cet élément. Cela représente un grand nombre de possibilités.

Dans chacune des présentations des différents procédés qui sera faite, le devenir du phosphore
et du potassium au cours des différentes étapes du traitement sera également indiqué.

L’approche du traitement de I’azote des lisiers de porc peut étre de deux types :

- élimination de cet élément,

- conservation de cet élément.
Comme ’azote est présent sous deux formes :

- I’azote organique sous forme particulaire ou colloidale représente 30 % de I’azote,

- I’azote minéral (ammoniacal) sous forme dissoute représente 70 % de 1’azote,
Les modes de traitement de cet élément mis en ceuvre peuvent donc étre trés variés et divers.
Plusieurs modes différents peuvent étre associés au sein d’une méme filiere de traitement.
Nous allons présenter les principaux modes de traitement de 1’ azote.

Elimination de I'azote dans la phase liquide du lisier+

Elle est réalisée par nitrification-dénitrification biologique.

L’ objectif est d’éliminer, de maniere propre, I’azote excédentaire présent dans le lisier afin de
pouvoir gérer, sur place, ’effluent traité, sur les surfaces d’épandage réduites dont on dispose.

® La seule forme d’azote que I’on peut €liminer de cette maniere est }’azote ammoniacal. Le

procédé mis en ceuvre pour le faire est de type biologique Nitrification-Dénitrification
(N.D.N.).

e ]’azote organique ne peut pas €tre éliminé ainsi directement. Toutefois, au cours des
processus de N.D.N., la minéralisation biologique d'une partie de cet azote organique se
produit naturellement. Elle aboutit a sa transformation en azote ammoniacal qui pourra a son
tour étre éliminé. C’est I’ammonification.

® La N.D.N. est mise en ceuvre en réalisant alternativement dans le lisier en cours de
traitement :
- des phases d’aération : phases aérobies
- des phases non aérées : phases anoxiques
au cours desquelles les populations bactériennes adaptées réalisent le traitement.
Pendant les phases aérobies :

I’azote ammoniacal est transformé en azote nitrique : ¢’est la nitrification
S P > NOy
Ammoniaque Nitrates

Pendant les phases anoxiques :

les nitrates sont réduits et I’azote est libéré sous forme gazeuse (N2) : c’est la dénitrification
NOj  -mmmemeeees > N2
Nitrates Azote gazeux

L’azote gazeux peut €tre rejeté sans probléme dans 1’atmosphére. C’est un gaz non polluant,
déja présent 4 79 % dans I’ air atmosphérique.

-85-



On peut de cette maniere éliminer 70 % de I’azote présent initialement dans le lisier. Le lisier
peut avoir été prétraité par séparation mécanique de phases (tamisage). Ce prétraitement, non
obligatoire, n’a que pour objet de faciliter la gestion hydraulique du processus de traitement,
et surtout du lisier traité,

Ce procédé peut étre qualifié de procédé « tout ou rien ». Il ne permet pas I'élimination
partielle de I’azote du lisier. 1l oblige a ne traiter que la partie du lisier correspondante a la
quantité d’azote que 1’on veut éliminer.

Procédés d’extraction et de concentration de ’'azote
de la phase liquide du lisier

L’extraction de I'azote de la phase liquide du lisier peut étre envisagée sur ses deux formes
présentes :

- azote organique : présent sous forme particulaire ou colloidale essentiellement,

- azote ammontiacal : présent seulement sous forme dissoute.
Suivant les modes d’extraction, la forme de I’azote extrait du liquide et Ia forme sous laquelle
il se retrouve aprés extraction, les procédés seront soit destructeurs, soit conservateurs.
Les seuls procédés destructeurs de I’azote seront ceux, permettant d’extraire, dans une
premiére étape du liquide, I'azote ammeoniacal par volatilisation gazeuse, suivis d’une
deuxiéme étape de destruction de cet élément.
Dans le cas ol les procédés mis en ccuvre sont « conservateurs de 1’azote », les deux formes
d’azote pouvant étre extraites du liquide devront se retrouver sous une forme plus concentrée
qu’initialement dans le lisier.
Suivant la technique mise en ceuvre, il pourra en étre de méme pour le phosphore et/ou le
potassium.
Le principal intérét de tous les systemes d’extraction de 1’azote de type physico-chimique est
qu’ils peuvent avoir un mode de fonctionnement modulable (« traitement a la carte »).
De plus, ils sont beaucoup moins sensibles (voire insensibles) aux conditions climatiques que
les procédés biologiques.

e Différents modes d’extraction et de concentration de I'azote de la phase
liquide du lisier

Extraction-concentration de I'azote organique de la phase liquide
De par son état physique (essentiellement particulaire et colloidale), I’azote organique ne peut
étre extrait du lisier que par séparation de phases de type :
- solide - liquide
- solide - vapeur
Pour ce faire, on peut avoir recours a différentes techniques :

© Séparation mécanique de phases poussée

Le matériel utilisé peut étre une décanteuse centrifuge a axe horizontal utilisant ou non des
agents de floculation (polyélectrolytes).

Pour que cette extraction soit la plus efficace, on a intérét a traiter du lisier le plus frais
possible.
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® Séchage thermique : cx procédé Sirven

N.B. =¥ Dans les deux cas, I’azote organique se retrouve (tout ou partie) dans :

une phase solide plus ou moins concentrée en fonction de sa siccité
(= teneur en matiére séche).

=> 1l en est de méme pour une faible partie de I’azote ammoniacal (ammoniaque de la
phase liquide interstitielle, chlorure d’ammonium).

=> Suivant le cas, tout ou partie du phosphore (particulaire et dissous) se retrouve dans
la phase concentrée.

<> Dans le cas de la séparation mécanique de phases poussée, scule une faible partie
du potassium se retrouve dans la phase concentrée (potassium lié et une faible
partie du potassium dissous).

=>» Dans le cas du séchage thermique, tout le potassium se retrouve dans la phase
concentrée (= lisier sec).

Extraction-concentration de I'azote ammoniacal de la phase liquide du lisier

Cette extraction peut étre réalisée de différentes maniéres :
© par concentration membranaire : séparation liquide-liquide
© par précipitation chimique : séparation liquide-solide
© par volatilisation : séparation liquide-gaz
N.B. Suivant les techniques mises en ceuvre, le lisier devra étre préalablement prétraité

(de maniére plus ou moins poussée) afin de prévenir tout colmatage et encrassement du
procédé par les particules ou les colloides.

© Concentration membranaire de ’azote ammoniacal

L’azote ammoniacal peut étre concentré dans une phase liquide par « filtration » a travers des
membranes associant deux processus successifs :

- ultrafiltration (U.F.) = préfiltration (particulaire)
- osmose inverse (O.1) = filtration fine (moléculaire)

L’azote ammoniacal (le phosphore particulaire, dissous et le potassium) se retrouve dans la
phase liquide concentrée appelée concentrat et représente environ 1/4 du volume entrant dans
le traitement. Le perméat, représentant les 3/4 du volume entrant est un liquide trés fortement
épuré.

N.B. Le liquide entrant sur ce type de traitement est un lisier fortement « prétraité ».

Une filiére de traitement basée sur ce procédé est en cours d’étude par la Société Rhéne-
Poulenc-Chimie Environnement Services.

® Précipitation chimique de 'ammoniaque
Elle peut étre réalisée par des réactions chimiques appropriées mettant en ceuvre des réactifs.
Le procédé A.V.D.A. réalise la coprécipitation de I’azote ammoniacal, avec comme réactifs
I’acide phosphorique et la magnésie, sous la forme de phosphate-ammoniaco-magnésien.
N.B. Le lisier entrant sur cette €tape a &té préalablement fortement prétraité par
séparation mécanique de phases poussée pour 'alléger le plus possible de sa matiere
organique qui entrainerait une surconsommation de réactifs.
Ce procédé ne permet pas le piégeage du potassium.
Le procédé A.V.D.A. a ét¢ étudié par PEcole Nationale Supérieure de Chimie de Rennes. Il

est en cours de développement en Bretagne par la SAUR (Unité de traitement centralisé
100 000 t/an) dans le Morbihan.
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© Volatilisation de ’azote ammoniacal
L’azote ammoniacal peut étre extrait de la phase liquide par volatilisation.
1l s’agit d’une séparation de type liquide-gaz. Elle peut étre réalisée de différentes maniéres.
< Au cours d’un traitement biologique aérobie intensif de type « compostage liquide ».
Cette opération est réalisée dans la premiere étape du procédé Amolis Biologique non
présenté.
@ Par élévation du pH et agitation.
Cette opération est réalisée dans la premiére étape (Balco-Odor) du procédé Amolis
Physico-Chimique.
@ Par élévation de la température et agitation.
Cette opération est réalisée dans la premiére étape du procédé Sirven.
@ En associant I'élévation de la température et du pH.
Cette opération est réalisée dans la premiére étape du procédé Smelox-1.F.P.

L’azote ammoniacal ainsi extrait par volatilisation se retrouve dans une phase gazeuse (air,
vapeur) de laquelle, si celle-ci n’est pas rejetée directement dans I’atmospheére (ce qui serait
un simple déplacement de pollution), il peut étre soit :

- étre extrait et récupéré sous une forme concentrée,

- étre extrait par destruction et rejeté dans I’atmosphere sous une forme gazeuse non
polluante (N, = Azote gazeux).

Procédés de traitement de 'azote amnmoniacal gazeux extrait
Deux options sont possibles selon que I’on a la possibilité ou non de trouver un débouché de
valorisation.
© Conserver cette forme d’azote sous la forme la plus concentrée possible (= engrais
minéral)
& Détruire cette forme d’azote pour pouvoir le rejeter dans I’ atmosphére sans pollution.

Procédé d’extraction de I'air et de concentration
de I'azote ammoniacal (en vue de sa récupération)

Cette opération peut étre réalisée par lavage acide de I'air chargé en ammoniac dans une tour
de lavage.

C’est la deuxiéme étape (non présentée) du procédé Amolis-Physico-Chimique (réalisation
Murgue-Seigle).

L’acide utilis€ est de I"acide sulfurique (H; SO,4). L’ammoniac ainsi neutralisé est récupéré
sous la forme d’un sel minéral concentré et liquide : sulfate d’ammonium.

Sa concentration en azote (N) est de 'ordre de 80 U N/m3, soit une concentration vingt fois
supérieure a celle du lisier initialement traité.

Procédés d’élimination de I'azote ammoniacal volatilisé

Cette opération peut étre réalisée de différentes maniéres :

- élimination biologique par nitrification-dénitrification dans un biofiltre 2 lit de
tourbe.
C’est la deuxieme €tape non présentée du procédé Amolis Biologique.
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- élimination par combustion catalytique a haute température.
C’est la deuxieme étape du procédé Smelox-1.F.P.

N.B. Tous les procédés basés sur I’extraction de |'azote ammoniacal du lisier par
volatilisation et le traitement de 'air chargé sont en cours d’étude en Bretagne (1996-
1997). Leur évaluation a été confié¢e au Cemagref, Groupement de Lyon.

Caractérisation et performances des principales filiéres de
traitement des lisiers étudiées en France

Les principales filieres de traitement présentées mettent en ceuvre une seule ou plusieurs
étapes (= procédés unitaires) décrits plus haut.

Les bilans matieres simplifiés proposés tiennent compte du devenir de 1’azote (N), mais
aussi dans la mesure du possible du phosphore (P) et du potassium (K+) au cours des
différentes étapes du traitement.

Pour les procédés déja validés, ces bilans matieres simplifiées sont des bilans réels, pour les
procédés en cours d’évaluation, les bilans proposés sont des bilans théoriques.

Les seuls cotits de traitement proposés (colts d’investissement et cofits de fonctionnement)
sont ceux réellement obtenus sur les procédés validés. Pour les autres, ils ne constituent que
des hypotheses.

L’ordre de présentation des différents filiéres de traitement reprend, dans la mesure du
possible, I’ordre de présentation déja utilisé pour les procédés unitaires.

Ceci revient a classer les différentes filieres sur leur étape principale.

Elimination biologique de 1'azote dans la phase liquide
du lisier par nitrification-dénitrification
@ C’est le seul procédé d’élimination de 1’azote possible dans le lisier lui-méme.

@ Il s’agit d’un procédé biologique, donc sensible aux conditions de température
ambiante. De plus, il fonctionne en « tout ou rien ».

@~ La forme de I'azote traitée est Pazote ammoniacal et une faible partie de 1’azote
organique (aprés son ammonification).
@ Le lisier traité peut étre :
- du lisier « frais » ou « agé »,

- avoir subi ou pas un prétraitement mécanique de séparation de phases (tamisage,
voire plus).

N.B. Cette opération a pour objectif principal une aide a la gestion des ouvrages de
traitement, mais surtout des ouvrages de stockage en vue de permettre une bonne
manutention des co-produits.

@ Les bases de dimensionnement sont bien connues. Les principales sont :
- la charge massique qui doit étre < 0,08 kg MVS/kg DBOs/j,

- le temps de séjour hydraulique dans la cuve de traitement qui en résulte est de I’ordre
de 40 a 50 jours,

- les besoins d’aération et de brassage sont également bien connus.

@ L’automatisation du procédé se fait par pilotage des aérateurs par sonde Redox sur des
valeurs de consigne comprises par exemple entre O et + 150 mV Eh Ag/Ag Cl.
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@ Ce procédé peut €tre mis en ceuvre :
- dans des unités individuelles (moyens-grands élevages),
- dans des unités semi-collectives (regroupement de plusieurs petits éleveurs).

N.B. L'effluent traité, ne pouvant étre rejeté en riviére du fait de P'insuffisance de son
niveau de traitement, doit étre géré par épandage agricole aprés stockage.

Ceci condamne ce systéme dans son application a des unités collectives centralisées.

Bilans matiéres simplifiés (réels) (Annexes 1 et 1 bis)
IIs tiennent compte :
- de la présence (ou non) d’un prétraitement en téte de filicre,

- de la possibilité de gérer de maniére séparée (ou non) les effluents traités : effluent
« épuré » et boues biologiques liquides en exces.

Commentaires

L’azote éliminé se retrouve sous la forme d’azote gazeux (N,). Il est rejeté directement dans
I’atmosphere.

Quelle que soit la filiere mise en ceuvre, la quantité d’azote éliminé représente environ 70 %
de I’azote contenu initialement dans le lisier entrant.

L’effluent traité est stocké avant épandage :
- en mélange avec ses "boues",
- ou séparément.

Le surcoiit global li¢ a la mise en ceuvre de ce type de traitement, permettant la gestion des
effluents traités, par rapport au coiit d’une filiere de gestion directe du lisier par épandage, est
de I’ordre de 30 a 40 F/m’ de lisier brut traité (suivant la filiére mise en ccuvre).

Le coiit de fonctionnement, inclus dans ce surcofit et représenté par de 1’énergie électrique,
est de I’orde de 6 2 7 F/m’ de lisier brut traité.

11 s’agit d’un procédé validé par de nombreuses réalisations pilotes en France. Les principales
dénominations (ou constructeurs frangais) sont les suivantes : Agroclar, Denitral, OTV,
Technipompe, Technolyse, Ternois-Epuration, Val-Epure.

Extraction de l'azote de la phase liquide des lisiers
¢ Extraction de l'azote organique de la phase liquide

Séparation mécanique de phases poussées

1l s’agit d’un procédé physico-chimique mettant en ceuvre la floculation-centrifugation. Elle
est réalisée a I’aide de poly€lectrolytes et d’une décanteuse centrifuge a axe horizontal.

Présenté a cette place dans I'exposé, il est considéré :
- comme un traitement a part entiére,
- de type :
- semi-collectif (voire collectif) et donc déplagable,
- individuel pour les plus gros élevages.
N.B. Ce type de traitement peut s’inscrire dans la logique d’une stratégie de résorption

d’excédents en Z.E.S.. 1 peut permettre une gestion collective de la phase concentrée de
type substitution sur place a certains engrais minéraux ou exportation de la région.
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De plus, il peut étre utilisé pour déshydrater mécaniquement les boues biologiques en
exces issues des traitements biologiques N.D.N.

La forme d’azote extraite est essenticllement l’azote organique (particulaire et
colloidale).

On a intérét, pour une plus grande efficacit¢ de capture de cette forme d’azote a traiter du
lisier le plus frais possible (mais en existe-t-il ?).

La plus grande partie du phosphore est également extraite de la phase liquide.

Un bilan matiéres simplifié est proposé (bilan réel) (Annexe 2).

Commentaires

L azote extrait (45 % de 1’azote initial) ainsi que le phosphore (90-95 % du phosphore initial)
se retrouvent dans un co-produit solide (= refus de centrifugeuse).

1l représente frais environ 20 % du poids du lisier entrant. Sa teneur en matiére séche est de
25-30 % M.S.

Le liguide traité est géré sur place, apres stockage sur un plan d’épandage réduit.

Si celui-ci s’aveérait encore insuffisant, un traitement d’élimination complémentaire de 1’azote
pourrait encore étre réalisé (NV.D.N.).

Le co-produit solide peut étre :
- substitué sur place 4 certains engrais minéraux,

- et/ou étre exporté de la région aprés avoir subi éventuellement un traitement de
stabilisation complémentaire (maturation ou compostage).
Il pourra étre stabilisé par compostage en vue de faciliter son utilisation (suppresssion
des odeurs, homogénéisation).
Le surcoiit global di au traitement, compte tenu de la diversité des situations et des
différentes tailles d’installations dans lesquelles ce procédé peut étre mis en ceuvre, n’a pas été
établi.
Le cofit de fonctionnement est de Pordre de 10-12 F/m® de lisier brut traité (hors main-
d’ceuvre) dont :

- énergie électrique : 1 2 2 F/m’ de lisier brut,
- polymére + eau : 5 a 10 F/m’ de lisier brut.

Il s’agit d’un procédé validé dans son principe et techniquement sur des installations
individuelles fixes. La possibilité de sa mise en ceuvre en unités mobiles collectives dans une
stratégie de résorption d’excédents d’azote (et de phosphore) devra étre étudiée.

Il n’y a pas d’assemblier déclaré proposant ce procédé, mais les matériels le permettant
existent : par exemple, Guinard-Centrifugation.

Séchage thermique

11 s’agit d’un procédé physique : procédé Sirven (2&me étape).
Cette opération est réalisée dans un concentrateur-sécheur a surfaces raclées. La
compression mécanique de vapeur (CM.V.) permet de réduire les colits énergétiques
(électricité) a leur minimum.
Cette étape est incluse dans une filiere compléte de traitement mettant en ceuvre deux autres
étapes :

- une étape de préchauffage-dégazage préalable,

- une étape d’épuration finale de la vapeur d’eau du lisier évaporé.
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Il s’agit d’un procédé de traitement de type :
- collectif décentralisé pour le lisier a traiter (c’est-a-dire unités individuelles a la ferme),
- collectif centralisé des co-produits secs.

Il s’adresse prioritairement aux gros élevages de porcs fortement excédentaires situés en zones
d’excédents structurels dans lesquels les porcs sont fortement représentés.

La forme d’azote extraite (et retenue) est I’azote organique. Pour une plus grande efficacité de
rétention de I’azote sous cette forme, on a intérét a traiter du_lisier frais.

Tout le phosphore et tout le potassium du lisier sont retenus dans le co-produit sec. A ce titre,
c’est le seul procédé de traitement global du lisier étudié en France.

Un bilan matieres simplifié de la filiere compléte est proposé (bilan réel sur le poste
concentration-séchage) (Annexe 3).

Commentaires

L’étape de concentration-séchage thermique délivre un co-produit sec appelé lisier sec. Il
contient :

- tout I’azote organique du lisier entrant et environ 2,5 % de I’azote ammoniacal,
- tout le phosphore et tout le potassium.
Sa teneur en matiere séche est comprise entre 60 - 80 %.

Lors de cette étape, I’eau du lisier est évaporée et se retrouve sous forme de vapeur d’eau.
Celle-ci est chargée en éléments volatils qui sont également entrainés (CO,, NH3, Acides gras
volatils, phénols).

Aprés épuration complémentaire, la vapeur est condensée dans le processus de C.M.V. Elle
constitue alors un effluent d’excellente qualité proche d’une eau distillée. Cet effluent devrait
pouvoir étre :

- utilisé comme eau industrielle sur I’élevage,

- et/ou rejeté dans les eaux de surface.

Le co-produit sec pourra étre géré collectivement :

- en substitution a certains engrais minéraux sur place,

- et/ou exporté de la région d’excédents vers une région d’accueil
dans le cadre d’une stratégie de résorption des excédents mettant en ceuvre du traitement ;
Il s’agit d’un procédé encore en cours d’étude et de mise au point.

Il est validé dans son principe et techniquement sur plusieurs points. La compression
mécanique de vapeur fonctionne correctement. Sa validation technique définitive passe par
sa fiabilisation, son automatisation et la simplication de sa conception en vuc d’une
industrialisation de sa construction et ’obtention d’un cofit d’investissement supportable.

Il est encore prématuré a ce jour, d’avancer des cofits globaux de traitement.

Le procédé Sirven est congu et réalisé par la Société Sirial.

L’opération pilote basée sur ce procédé est en cours de mise au point dans le Finistére a
Sizun.
Elle regroupe, outre le constructeur et ses partenaires, la profession représentée par plusieurs
groupements d’éleveurs de porcs de ce département. L’évaluation définitive devrait étre pour
1997.
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e Extraction de I'azote ammoniacal de la phase liquide du lisier
Concentration membranaire

Cette étape est incluse dans une filiere complete de traitement mettant en ceuvre des
prétraitements trés poussés en vue de protéger les membranes du colmatage et de
I’encrassement par les particules et les colloides.

~

Nous ne disposons pas a
réelles.

ce jour d’autres précisions sur sa conception et ses performances

Les éléments traités dans cette étape sont I’azote ammoniacal, le phosphore dissous et le
potassium.

Ceux-ci, en principe, doivent se retrouver dans un concentrat liquide représentant environ
1/4 du volume du liquide initialement traité entrant soit contenant tout I’ammoniaque, tout le
potassium et le phosphore dissous.

Le liquide traité (= perméat) représente le volume complémentaire (3/4 du volume du liquide
traité). Mais fortement épuré, il pourrait étre rejeté directement dans les eaux de surface.

Ce procédé est étudié par la Société Rhdne-Poulenc-Chimie, Division Environnement-
Services. Il s’agit du procédé Lisikir. Son évaluation technico-économique en vue de sa
validation devra étre réalisée.

Précipitation chimique de 'ammoniaque

Procédé A.V.D.A.. Ce procédé est de type physico-chimique.
Cette opération est réalisée dans un réacteur dans lequel on créé des conditions permettant la
co-précipitation de I’ammoniaque du lisier a I’aide d’acide phosphorique et de magnésie.
Cette étape est incluse dans une filiere compléte de traitement mettant en ceuvre deux autres
étapes :
- une étape de prétraitement de type séparation mécanique de phases poussée
permettant de décharger le lisier de sa matiére organique,

- une étape de traitement final de I’effluent traité, aprés séparation de son précipité, avant
son rejet en riviére.

Congu par I'Ecole nationale supérieure de chimie de Rennes, il s’agit d’une filiere de
traitement de type collectif centralisé.
L’unité devant étre réalisée dans le Morbihan & Saint-Jean-Brevelay, doit traiter 100 000 t/an
de lisier brut.
Cette approche du traitement en unité centralisée s’ adresse :
- a des régions ou les excédents de lisier de porc sont représentés par la production de
faibles excédents individuels par de nombreux élevages de taille petite 3 moyenne,
- pour lesquels le recours de traitement individuel peut difficilement étre envisagé pour
des raisons technico-économiques.
Les formes d’azote extraites sont I’azote ammoniacal et une partie de I’azote organique
restant encore dans le lisier prétraité.

Bilan matiéres simplifié (bilan réel obtenu sur pilote) (Annexe 4).

Commentaires

Cette étape aboutit a la formation d’un précipité minéral.



Environ 70 % de I’azole ammoniacal contenu dans le lisier prétraité et entrant sur cette étape,
se retrouve dans ce précipité minéral. Celui-ci se présente sous la forme d’un solide (solide
minéral S2) apres une séparation mécanique de phases.

Le phosphore qu’il contient provient de P’acide phosphorique utilisé comme réactif de
précipitation. Il contient également 40 % du potassium entrant sur cette étape.
Sa teneur en matiére séche est de ’ordre de 30 % (~ 10 kg/m”® de lisier traité).

Le liquide traité contient encore de 1’azote ammoniacal (400 mg/l N-NHg+). 1l a également
une DCO de 2 300 mg/l et une DBOs de 1 100 mg/l. I doit subir un traitement d’épuration
complémentaire de type nitrification-dénitrification avant de pouvoir étre rejeté dans les eaux
de surface (= rejet en riviere).

Le co-produit minéral (solide S2) pourra étre vendu pour étre utilisé comme matiére
premiere pour la fabrication d’engrais minéraux composés.

Le surcoit global lié a ce traitement et compte tenu de la revente du solide minéral S2 sera de
I’ordre de 60 F/m® de lisier brut traité. Ce surcodt inclut les frais d’approche du lisier et de
traitement final de ’effluent avant rejet en riviere.

I s’agit d’un procédé validé dans son principe et également techniquement sur pilote. Sa
réalisation par la SAUR a Saint-Jean-Brevelay dans le Morbihan, dans une unité centralisée
traitant 100 000 t/an de lisier brut, dépend essentiellement du contexte économique et
juridique.

Volatilisation et traitement de I'air chargé

L’extraction par volatilisation est réalisée de différentes maniéres :

- au cours d’un traitement aérobie intensif de désodorisation,

- par voie physico-chimique.
Le traitement de I'air chargé est réalisé également de différentes maniéres suivant que ’on
souhaite conserver ou éliminer I’ammoniac extrait.

Ces procédés étant en cours d’étude & ce jour, nous ne présentons ici que des performances
théoriques des seuls procédés physico-chimiques.

@ Procédé Amolis physico-chimique (voir schéma de principe annexe 5.1).
Ce procédé comprend les deux étapes suivantes :

- La premiére étape basée sur le Procédé Balco-Odor permet une volatilisation
modulable de I’azote ammoniacal («a la carte ») suivant les besoins de 1'élevage
qu’elle équipe.

Elle permet de plus, du fait que tout le lisier produit est traité, de le désodoriser et de
pouvoir le gérer sans nuisance.

La volatilisation de I’ammoniac est réalisée par élévation du pH basique a différents
niveaux et agitation du milieu.

- La seconde étape permet I’épuration de I’air extrait par lavage acide de I’air.
Il s’agit dans ce cas d’une filiére conservatrice de 1’azote.
L’on espere qu'il peut étre rejeté dans I’atmosphére.
N.B. Une biofiltration de I'air sur lit de tourbe (par N.D.N.) peut également étre
envisagée. Il s’agit dans ce cas d’une filiére d’élimination de I’azote.

11 s’agit dans sa version physico-chimique :
- d’un procédé individuel lorsqu’il est installé a poste fixe,
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- d’un procédé semi-collectif dans sa version embarquée déplagable (si sa puissance
supposée de traitement est confirmée).

Il s’adresse prioritairement, dans sa version fixe, & des élevages moyens a grands,
excédentaires en azote d’origine animale, voulant gérer tout leur lisier sans odeur et ayant la
possibilité de substituer aux engrais minéraux azotés, le co-produit issu de la deuxiéme
étape : sulfate d’ammonium sous forme liquide et concentré.

Il peut traiter du lisier brut complet (ou tamisé). Du lisier « 4gé » permet une extraction plus
importante de I’azote (sous forme ammoniacale), de la phase liquide.

Bilan matieres simplifié (théorique) (Annexe 5.2).

Commentaires

Dans la premiére étape le niveau d’extraction de 1’azote ammoniacal par volatilisation
peut étre modulé en fonction des paramétres suivants :

- niveau de pH atteint : celui-ci est fonction des doses de réactif basique incorporé,
- niveau d’agitation
- temps de séjour dans le réacteur,
- débit d'air de balayage.
Différents pourcentages d’extraction sont visés (20 % a 100 % de NH," contenu initialement

dans le lisier). Une partie de l'azote organique pourra également étre extraite du fait de 'action
de minéralisation de la matiére organique par la chaux.

Le lisier traité et désodorisé de maniere stable est stocké. Il peut &tre épandu ensuite sans
odeur et en respectant les charges d’azote imposées par les cultures.

Le phosphore particulaire piégé par le réactif basique sera facilement décantable. Sa gestion
différenciée de celle de I’azote pourra €tre envisagée aprés décantation gravitaire.

Le potassium n’est pas traité et reste dans le liquide.
Dans la deuxiéme étape, le lavage acide de !’air permet :

© de produire une engrais azoté liquide qui est du sulfate d’ammonium lorsque 1’on
utilise de I’acide sulfurique (H,SOy).
Sa concentration visée 400 g/t de (NH;) 2 SO4 et de 80 UN/m? en fait un engrais azoté
concentré intéressant.

11 peut étre utilisé :
- sur place en substitution,
- ou exporté et vendu comme matiére premiere a des fabricants d’engrais minéraux.
La quantité produite est fonction du pourcentage d’azote ammoniacal extrait voulu (et
réalisé) dans la premiére étape.
© d’épurer I’air et de pouvoir le rejeter dans 1’atmosphére sans polluer.
11 s’agit d’un procédé encore en cours d’étude et de mise au point.

Compte tenu de sa compacité et de sa puissance de traitement espérée son cofit
d’investissement devrait étre peu élevé.

Fonctionnant dans ses deux étapes en mode automatisé (régulation du pH et de la
conductivité) ses cofits de fonctionnement pourront étre optimisés et seront représentés
essentiellement par des coiits de réactifs (acide et base).

Le surcoiit global de traitement visé ne devrait pas dépasser 30 F/m® de lisier traité.



L’unité pilote basée sur le principe se trouve dans les Cotes-d’ Armor dans un élevage de la
Coopérative paysanne d’Erquy a Saint-Alban (22).

@ Procédé Smelox-IFP (voir schéma de principe en annexe 6.1)

Il s’agit d’un procédé physico-chimique de type « destructeur » de I’azote ammoniacal. 1l a
été congu par I’Institut Francais du Pétrole (I.F.P.).

Ce procédé comprend les deux étapes suivantes :

- La premiére étape permet une volatilisation modulable de I’azote ammoniacal « a la
carte » suivant les besoins de I'élevage.

Elle permet en plus, du fait que tout le lisier produit est traité :
- de le désodoriser par oxydation catalytique (en phase homogene),
- et ainsi de ponvoir le gérer sans nuisance.
La volatilisation de I’ammoniac est réalisée par effet combiné :
de I’élévation de la température,
- de I’élévation du pH,
a différents niveaux, dans une tour de lavage par ruissellement.

-_La seconde étape permet ’épuration de I’air extrait par combustion catalytique de
I’ammoniac 2 haute température (réaction catalytique en phase hétérogéne).

Hl s’agit d’un procédé :

- individuel lorsqu’il est install€ a poste fixe,

- semi-collectif dans sa version embarquée déplagable (si sa puissance supposée de
traitement est confirmée).
1l s’ adresse prioritairement dans sa version fixe a des élevages moyens a grands, excédentaires
en azote d’origine animale et voulant éliminer cet excédent proprement et gérer tout leur lisier
sans odeur.
Tel qu’il est congu, il ne peut traiter que du lisier :

- tamisé (voire prétraité plus fortement) afin de ne pas encrasser le garnissage de la tour
de lavage,

- concentré afin de pouvoir étre "autotherme" (c'est-a-dire ne pas utiliser d'énergie
d'appoint).

Bilan matiéres simplifié (théorique) (Annexe 6.2)

Commentaires

Dans sa premigre étape, le niveau d’extraction de I’azote ammoniacal par volatilisation peut
étre modulé en fonction des parametres suivants :

- niveau de température,
- niveau de pH,
- temps de séjour.

L’énergie nécessaire a I’obtention du niveau de température de traitement souhaité provient
de la combustion de I’ammoniac extrait dans I’étape suivante et des échanges thermiques
(eau-eau et eau-air) placés en différents points des circuits de liquide et de gaz.
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L’objectif est d’étre autotherme. Quand ce n’est pas le cas, une source d’énergie d’appoint
(F.0.D.) peut étre utilisée.

Le niveau de pH est fixé par les doses de réactif basique utilisé (Potasse : K OH).
Le temps de séjour dans la colonne de ruissellement est fonction du débit d’alimentation
en lisier.

La désodorisation est obtenue conjointement par incorporation d'un catalyseur
d'oxydation (brevet [F.P.) permettant de transformer les mercaptans volatils et
odoriférants en disulfures moins volatils et odoriférants.

Différents pourcentages d’extraction sont visés (20 % a 100 % de NH4 + contenu
initialement dans le lisier).

Le lisier traité est désodorisé de maniére stable. Il est stocké avant d’étre épandu sans
odeur et en respectant les charges d’azote imposées par les cultures.

Le phosphore et le potassium ne sont pas concernés par le traitement et se retrouvent
intégralement dans I’effluent traité.

Dans la deuxiéme étape, la combustion catalytique de 1’azote ammoniacal extrait dans 1’air
permet de transformer cette forme d’azote en azote gazeux (N3) qui peut étre rejeté dans
I’atmosphere sans pollution.

Ce procédé est encore en cours d’étude et de mise au point.

Compte tenu de sa compacité et de sa puissance de traitement espérée (0,2 t/h a 16 t/h suivant
la taille de l'unité), son coiit d’investissement devrait étre peu élevé. Mais il nécessite en téte
de filiere une étape de prétraitement (tamisage) qui alourdit ce coiit.

Il fonctionne dans ses deux étapes en mode automatisé. De ce fait, ses coits de
fonctionnement pourront étre optimisés. Pour cela, il est important que le systtme puisse
fonctionner de maniére autotherme, c’est-a-dire sans appoint d’énergie thermique extérieure.
Cela sera possible a trois conditions :

- traiter du lisier (tamisé) riche en azote ammoniacal (= lisier concentré),

- extraire des quantités importantes de cette forme d’azote (taux d’extraction élevés),

- éviter les remises en route trop fréquentes du systeme.
Le surcoiit global de traitement visé ne devrait pas dépasser 30-40 F/m® de lisier brut traité.
Le cofit de fonctionnement visé devrait &tre inférieur a 10 F/m’ de lisier traité.

L’unité prototype basée sur le procédé Smelox-IFP et construite par Armor-Industrie est en
cours d’expérimentation dans le Finistére dans un élevage du Groupement d’éleveurs
Porfimad pres de Pleyben avec le Cemagref.

Conclusion

Cet exposé a présenté les principales techniques de traitement des lisiers de porc étudiées en
France ces derniéres années. Certaines sont validées, d’autres sont en cours d'évaluation.

Elles constituent, par leur diversité, la panoplie quasiment compléte des procédés

envisageables pour contribuer, en complément d’autres solutions préventives, a régler les
problémes d’environnement posés par les élevages de porcs en Bretagne.

Elles montrent l'inventivité et le savoir-faire des Frangais.
IIs résultent d’un travail de recherche de solutions :
- initié et coordonné par les pouvoirs publics :
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* Etat : Ministére de |’ Agriculture : DERF, DEPSE
Ministere de I'Environnement : Mission Eau-Nitrates du CORPEN
ADEME
Agence de I’Eau Loire-Bretagne
* Collectivités régionales et départementales (Région Bretagne, Conseils Généraux)
dans le cadre du Programme « Bretagne-Eau-Pure ».
- et réalisé conjointement :

* par les centres de recherche publics (Cemagref, INRA, Ecole de chimie de Rennes,
etc.) et privés (SIRIAL, IFP, Rhéne-Poulenc).

En liaison avec les Instituts Techniques et les Chambres d’ Agriculture.

* par de nombreuses sociétés privées qui se sont investies dans ce domaine avec des
procédés souvent innovants (dont certains sont issus du "concours d’idées Bretagne-
Eau-Pure” de septembre 1991).

En pratique, les choix des solutions basées sur le traitement les mieux adaptées qui devront
étre réalisés dans un proche avenir ne sont pas simples.

En effet, ils doivent :

- étre faits individuellement, par chaque éleveur concerné, en fonction de son propre
probléme et de critéres techniques, économiques et pratiques, qui lui sont propres,

- et s’intégrer a la stratégie de résorption des excédents des différentes déjections
animales élaborée dans chaque département.

Il semble que I’on aura recours a ces techniques de traitement dans les régions excédentaires
dans un proche avenir.

Elles auront un impact économique sur la filiére porcine bretonne.

- Les aides financiéres liées au paiement des redevances devraient permettre de rendre
leur cofit d'investissement supportable.

- Les coiits de fonctionnement qui seront intégralement a la charge des éleveurs, devront
étre les plus bas possibles. Le coiit de I’énergie électrique, relativement bas en France,
est un gage de réussite dans ce sens.

Il conviendra également de former le personnel d’encadrement qui aidera les éleveurs ayant
recours au traitement :

- a faire fonctionner les syste¢mes,
- a s’assurer de leur efficacité,
- 4 la gestion des différents co-produits issus de ces dispositfs de traitement.
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Annexes

Différents modes
de traitement de l'azote dans
les effluents concentrés

Cas des effluents d'élevage.
Application au lisier de porc
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ANNEXE 1.

Traitement biologique d'élimination de 1'azote nitrification - dénitrification

Procédé AGROCLAR -: avec séparation mécanique de phases en téte - Gestion séparée de deux produits.

Bilan matiéres simplifié
SORTIE
ATMOSPHERIQUE
N2 : 65 (&liminé)
ENTREE A
LIQUIDE } SORTIE LIQUIDE
LISIER BRUT EFFLUENT BOUES
ETAPE X ETAPE #* TRAITE | BIOLOG.
Q 1 > TAMISAGE > TRAITEMENT > Q 0.6 0.3
NK 100 D'ELIMINATION DE NK 1 16
I 100 L'AZOTE P i 61
K 100 Y K 50 26
SORTIE SOLIDE NITRIFICATION
DENITRIFICATION
REFUS TAMIS
Q 0.07
NK 10
P 18
K 5,4 N.B. : Sur P, K+ il y a un défaut de bouclage du aux imprécisions des mesures
(source SATESE 22)
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ANNEXE 1bis.

Traitement biologique d'élimination de I'azote nitrification - dénitrification

Procédé AGROCLAR - sans séparation mécanique de phases en téte.

Bilan matieres simplifié

® GESTION D'UN SEUL PRODUIT @ GESTION SEPAREE DE DEUX PRODUITS
SORTIE SORTIE
N2 : 65 (éliminé) N2: 65 (élimind)
ENTREE  } SORTIE LIQUIDE

ENTREE Iy SORTIE

LIQUIDE LIQUIDE — TRAIT. DELIMINATION EFFLUENT | BOUES

L. BRUT TRAIT. D'II::.IAI%?STION DE El«;}:{lﬂgT L. BRUT " DE TRAITE BIOLOG.

3 | 3 ; Q 1 L'AZOTE Q 0.65 0.45
Nk | 100 NITRIFICATION NK 23 l\b]\ :88 - NITRIFICATION o {\LK n]u 33

1}; :88 DENITRIFICATION E ;88 K 100 DENITRIFICATION K 65 45

(Source AGROCLAR - Cemagref)
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ANNEXE 2.

EXTRACTION ET CONCENTRATION de I'azote organique (et ammoniacal)
Séparation mécanique de phases par

floculation - centrifugation

Procédé physico-chimique - non destructif - individuel (fixe) - ou-semi collectif (mobile).

-Bilan matiéres simplifié

ADDITIFS
EAU Q 0.2 SEPARATION DE PHASES MECANIQUE POUSSEE
| POLYMERE Q 0.0002 DECANTEUSE - CENTRIFUGE
ENTREE LIQUIDE
LISIER BRUT
o il
NK 100 v
N-NH4+ 100
Py 100
K. 100 I |
I LISIER PRETRAITE I
SORTIE SOLIDE v SORTIE LIQUIDE
REFUS CENTRIFUGE LISIER PRETRAITE
Q #0.2 Q !
NK 50 NK 50
N-NH4+ 25 N-NH4+ 75
PT 95 PT 5
(Source Cemagref) K+ 30 K+ 70
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ANNEXE 3.

- CONCENTRATION - SECHAGE de I'azote organique
- VOLATILISATION / PIEGEAGE par lavage de I'azote ammoniacal

Procédé thermique SIRVEN (non destructif)

(Source Cemagref)

Bilan matiéres simplifié vapeur brute ADDITIFS
_ 1234
ENTREE ADDITIF ETAPE @
LIQUIDE
LISIER BRUT F
! ‘ ETAPE ®
Nk 100 N CONCENTRATION EPURATION VAPEUR
N-NH;" 100 PRECHAUFFAGE
b, 100 DEGAZAGE SECHAGE
K 100 vapeur
SORTIES | COPRODUITS-A | LISIER SEC EFFLUENT EPURE COPRODUITS
» , 1 2 3 4
Q ? 0.07 1 ? 7 ? ?
Norg. - 0 . 100 ' 0 0 0 0 0
N-NH," 50 (?) 2.50 0 (traces) 20(?) 130 (7)) 0 0
I 0 100 0 0 8] Y ()
K+ 0 100 0 0 0 0
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ANNEXE 4.

- EXTRACTION de l'azote organique et ammoniacal
- COPRECIPITATION de I'azote ammoniacal

Procédé physico-chimique AVDA

Bilan matieres simplifié
3 .
(I m” LB traité) ETAPE ©® ETAPE @
SEPARATION DE CO-PRECIPITATION
ADDITIF PHASES POUSSEE REACTIFS AZOTE AMMONIACAL
FLOCULANT H.PO, -
0.45 kg 14.9 ke
ENTREE LIQUIDE EAU : 3001 SORTIES O MgO # 8 kg SORTIES @
SOLIDE | LIQUIDE SOLIDE LIQUIDE
LISIER BRUT sh ED s2) )
Q 1000 200 1100 95 1030 ETAPE #
MS 46 42 4 28 22
NK (%) |4.9 (100) 2.9 (59) | 2 (41) 1.4 (28.6)| 0.55(11) EPURATION
N-NH," (%)|4.2 (100) 203 (54) | 1.8 (43) 1.3 (31) |0.44 (10.5) FINALE
PT % 1 (100) 095 (95 .05 (%) 3.9 ¢H0UY) 0.02 (~)
K+ (%) 3.3 (100) 0.75(23) | 2.58(78) 1(30) 1.58 (48) (*} P vient du réactif
Y (200 kg) Y (95 kg)
N
SOLIDE MINERAL

N
SOLIDE ORGANIQUE

(source : ENSCR - E. BRIONNE)

STEP
4 ﬁ



ANNEXE 5.1 SCHEMA D'IMPLANTATION
DU PROCEDE ""AMOLIS physico-chimique

[
T1 LEGENDE

IR D l : T: Tamis

. T : F: fosse

Y 4 P: pompe

: : : Br: Brasseur
PO P .

lisier complet @ @ A V: Ventilateur
Fosse FO refus de lisier brut
lisier :

B Ol

Fosse tampon F21

Entrée d’air Sortie:air +NH;
ambiant I I
STock 7 BALCO-ODOR ®
ockage L Et
réactif Eau ape Entrée lisier brut

hasi _;_l d’extraction de Pr—
asigue Pammoniac b 10“ amlse!
23 b ¢

; " R22 Sortie Air épuré
X —
Sortie lisier traité s
= fosse de M
vidange P31

k22 V30

TR S P

foss [fosse|fosse | fosse ] fosse : '
e | F41 | F42 | F43 | F44 . cau —p—] P30 fosse de

100 |80 |&n | a0 { 209 : ) IIL. Etape stockage
o d’épuration '@ acide
'T— 1 ' """"" —_ T de I’air % F31
fOSS(.: <dc Stod\:ﬂge fosse de stockage
/7 e lisiertraité AN culfate
Fosse F5 F32
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ANNEXE 5.2

- EXTRACTION de lI'azote ammoniacal
- EPURATION DE L'AIR par lavage acide

Procédé physico-chimique AMOLIS - non destructif - traitement '"'modulable’. (Source Cemagref)

Bilan matieres simplifié
SORTIE ATMOSPHERIQUE

- 80T -

ADDITIF SORTIE GAZ : NH3
REACTIF BASIQUE NH3| 20 | 40 | 60 | 80 | 100 AIR EPURE  N-NH3=0
4
ENTREE ETAPE O® ETAPE @
LIQUIDE o
LISIER BRUT BALCO - ODOR
Q I VOLATILISATION / \ ADDITIFS
Norg. | 100 _ AMMONIAC
NH,” | 100 (7 pH) LAVAGE ACIDE
T 1001 _ ACIDE
K+ 100 [+ EAU
LISIER TRAITE / DESODORISE ‘
COPRODUIT
COPRODUIT

SULFATE D'AMMONIUM
40 60 80 100

SORTIES | LISIER TRAITE/DESODORISE

20 40 60 80 100 20
Q ! 1 | 1 | 0.1 0.02 0.03 0.04 0.05
Norg. 100 | 100 | 100 | 100 70 U 0 0 0 0
0 20 40 60 80 130

N-NH4+ 80 60 40 20
P L0 100 100 100 100 100 100 100 100 100
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ANNEXE 6.1

SCHEMA DE PRINCIPE DU PROCEDE
SMELOX-IFP
schéma des flux: liquides et air

ETAPE 1: EXTRACTION PHYSICO-CHIMIQUE
DE L’AZOTE AMMONIACAL

ETAPE 2: EPURATION DE L’AIR

NOMENCLATURE V1

_AIR EPURE
ETAPE 1: - - T extrarr
Ri:  Tour de volatilisation AIR D'APPOINT |
CR1: Cuve de pied E2 I p6

E1:  Echangeur thermique lisier-lisier

Autres:
CC: Cuve catalyseur d'oxydation
AM:  antimousse

P1,P2: Pompes >
V1. ventilateur d’extraction de 'air >
R1 R2 CFOD

@S
ETAPE 2: %

R2:  Tour de combustion catalytique de I'ammoniac

s [ ]

E2:  Echangeur thermique air-air l
E1

E3:  Echangeur thermique
@®"

LISIER TAMISE
(A TRAITER)

PS @ P4

LISIER TRAITE

3000 m 3

FOSSE DE STOCKAGE
(LISIER TRAITE)



Extraction de l'azote ammoniacal ANNEXE 6.2

Epuration de I'air par combustion catalytique de I'ammoniac

Procédé physico-chimique SMELOX - IFP - procédé destructif - traitement ''modulable'.

-O0IT -

Bilan matieres simplifié AIR SORTIE ETAPE O REJET ATMOSPHERIQUE
] NH3 [20 [40 [60 [80 [100 ¥ NG T o[ofo]o]o
AMMONIAC ELIMINE
v ETAPE @ | [V 120 140 [60 {80 [100
ENTREE
LIQUIDE ETAPE ©® COMBUSTION
LISIER NH3 AIR EXTRAIT
TAMISE VOLATI-
Q 1 LISATION
Norg. 100 NH3 AIR RECYCLE
N-NHd+ | 100 76
Pt 100 ADDITIF |
K+ 100 N
LISIER TRAITE / DESODO
SORTIES LISIER TRAITE / DESODORISE
20 40 60 80 100
Q i 1 1 1 1
Norg. 100 100 100 100 100
N-NH,* 80 60 40 20 0
PT 00 100 100 100 00
K+ 100 100 100 100 100 (Source Cemagref)







Faire le point sur les performances et les contraintes
des principales filiéres de traitement de |'azote
dans le cas des eaux résiduaires urbaines et des
lisiers, dresser le bilan des recherches conduites
par le Cemagref sur ces thématiques, tels étaient

les obijectifs de ce colloque.

les principaux thémes abordés ont été les suivants :

conception des installations, efficacité & long terme

des procédés, qualité des eaux épurées,
mode de conduite des insfallations et critéres
d'analyse de leur fonctionnement.

Cet ouvrage rassemble des informations pratiques
particuliérement destinées aux exploitants, maitres
d’'oeuvre et maitres d'ouvrage des stations d'épuration
en cohérence avec les exigences réglementaires.
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